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Forord	  
Dette projekt er et integreret speciale i miljøbiologi og teksam. Det omhandler 
miljørisikovurdering af lægemidler i EU med fokus på, hvordan det europæiske 
lægemiddelagenturs retningslinjer kan forbedres. Lægemidlers miljørisici får stigende 
opmærksomhed i disse år og jeg har igennem processen opdaget mange interessante 
vinkler, der hver kunne danne udgangspunkt for et selvstændigt projekt.   
Projektet er rettet mod mennesker, der beskæftiger sig med miljørisikovurdering, men 
samtidig har jeg ønsket at formidle det på en måde, der er tilgængelig for den almindelige 
studerende. For teksam-studerende kan kapitlerne om økotoksikologi og skæbne være en 
anelse tekniske. Jeg har her forsøgt at udelade de tekniske detaljer fra indledningerne og 
delkonklusionerne, så helheden kan forstås. 
Igennem processen har jeg fået stor opbakning og især vil jeg gerne takke mine vejledere 
Annemette Palmqvist og Erling Jelsøe samt instituttets laboranter Anja Holden Damsholt, 
Anne-Grete Winding, Klara Jensen og Rikke Guttesen. For hjælp til forsøget med 
mykorrhizasvampe vil jeg gerne rette en særlig tak til Iver Jakobsen og Anne Olsen fra 
RISØ, Søren Rosendahl fra Københavns Universitet, Anders Nørgaard fra forsøgsgårdene i 
Taastrup og Ole Borggaard fra KU LIFE. Ligeledes vil jeg gerne takke Jakob Magid og 
Knud-Erik Knudsen fra KU LIFE for at bidrage med jord- og slamprøver til måling af 
miljøkoncentrationer. Endelig en stor tak til Maja, Ditte, Amalie, Marie, Signe, Uffe, Cille, 
Noah, Claus, Sarah og Line for hjælp med prøvetagning, forsøg, gennemlæsning og 
korrektur.  
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Sanne Arildsen 
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Resumé	  
Lægemidlers miljørisici har fået stigende opmærksomhed i løbet af det seneste årti og i 
2006 udgav det europæiske lægemiddelagentur et sæt retningslinjer for, hvordan 
miljørisikovurderinger af lægemidler skulle udføres.  
Miljørisikovurderinger indgår normalt i risikostyringen ved, at myndighederne på 
baggrund af vurderingerne tager stilling til, om den forventede risiko er acceptabel. I 
forhold til lægemidler er der en klausul i lovgivningen om, at miljørisiko ikke i sig selv kan 
begrunde et afslag på godkendelse af et produkt. Således er det på forhånd besluttet, at 
enhver miljørisiko er acceptabel, hvis mennesker i øvrigt kan have nytte af produktet.  
Miljørisikovurderinger af lægemidler indgår i reguleringen ved, at de skal vedlægges 
firmaernes ansøgninger om godkendelse af produkter. Myndighederne tager her stilling til, 
om den udarbejdede risikovurdering lever op til kravene i retningslinjerne eller om der skal 
fremlægges yderligere data. Risikostyringen består således udelukkende i at sikre, at der 
udarbejdes data for potentielt problematiske stoffer.  
Retningslinjerne fra lægemiddelagenturet adskiller sig fra de generelle 
risikovurderingsprincipper ved at have en faseopdelt tilgang. I den indledende fase skal der 
foretages en simpel beregning af den forventede udledning til overfladevand. Såfremt 
denne beregnes til at ligge under 0,01 µg/L og stoffet ikke har egenskaber, der giver særlig 
grund til bekymring, stopper vurderingen. Hvis den derimod er over 0,01 µg/L fortsætter 
vurderingen til fase IIA, hvor der foretages en simpel effektvurdering. Vurderingen kan 
stoppe på dette trin eller fortsætte til den sidste fase IIB. Således tager 
lægemiddelagenturets miljørisikovurdering udgangspunkt i den eksponering, der kan 
forventes at være til vandmiljøet som følge af brug af det ansøgte produkt. I modsætning 
hertil bygger en traditionel risikovurdering på en fareidentifikation fulgt af en effekt- og 
eksponeringsvurdering. 
I dette speciale er retningslinjerne blevet undersøgt ved at sammenligne dem med de 
tilsvarende procedurer på pesticidområdet og ved at foretage en forsimplet risikovurdering 
af et modelstof, svampemidlet ketoconazol. Denne vurdering blev sammenlignet med en 
vurdering udført efter generelle risikovurderingsprincipper, baseret på den europæiske 
kommissions Technical Guidance Document (TGD).  
Den forsimplede risikovurdering viste, at anvendelse af lægemiddelagenturets 
retningslinjer leder til en lavere risikobrøk for overfladevand end ved anvendelse af 
generelle risikovurderingsprincipper. Dette skyldes hovedsageligt, at retningslinjerne 
foreskriver, at der anvendes en usikkerhedsfaktor på 10 som standard. Derudover viste 
vurderingen, at der ved anvendelse af retningslinjerne ikke skal udføres terrestriske studier, 
mens min egen vurdering indikerede, at der var en potentiel risiko for det terrestriske miljø 
og derfor behov for studier af dette. Til gengæld skal der ifølge retningslinjerne udføres 
eksperimentel bestemmelse af eksponeringen af sediment og dette skal følges op af forsøg 
med sedimentlevende organismer, såfremt mere end 10 % af stoffet befinder sig i 
sediment. Dette skønnes bedre end at anvende TGD’ens formler, der bygger på en 
antagelse om ligevægt. 
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Summary	  
Environmental risks from pharmaceuticals have received increasing attention during the 
last decade. In 2006 the European Medicines Agency (EMA) therefore published 
guidelines for assessing the environmental risks of pharmaceuticals.  
Usually such assessments are part of the risk management, in which the authorities decide 
whether the risk is acceptable or not. With regards to pharmaceuticals there is a clause in 
the legislation stating that environmental risks can not constitute a criterion for refusal of a 
marketing authorization. Thus, it is precedently decided that any environmental risk is 
acceptable if human beings can benefit from the product. 
ERA of pharmaceuticals is included in the EU-regulation as attachment to the application 
when companies seek approval of products. During the authorization procedure the 
authorities decide whether the ERA is sufficient or if further data should be submitted. 
Hence, the risk management only consists by ensuring that data is produced for potentially 
problematic compounds.  
The EMA guidelines differ from general ERA principles by being a stepwise tiered 
procedure. Initially a crude predicted environmental concentration (PEC) in the aquatic 
compartment must be derived and if this crude PEC is below 0.01 µg/L and no other 
environmental concerns are apparent, the assessment is terminated. If PEC is above 0.01 
µg/L the assessment continues to phase IIA where a crude effect assessment is performed. 
Again the assessment can be terminated after this tier or it can continue to the final phase 
IIB. Thus, risk assessment of pharmaceuticals is based on the PECsurfacewater following the 
use of a specific pharmaceutical product. Traditional ERA is contrary to the tiered 
approach based on a hazard identification followed by effect and exposure assessment.  
In this thesis the EMA guidelines have been examined by comparing it to ERA-procedures 
for pesticides and by performing a simplified ERA on a model compound, the fungicide 
ketoconazole. This ERA is divided in two; one following the EMA guideline and one 
following general principles as described in the EU Technical Guidance Document (TGD).  
The simplified ERA showed that the EMA guidelines led to lower risk quotients for 
surface water. This is mainly due to the fact, that the EMA guidelines prescribe that a 
default assessment factor of 10 should be applied. Furthermore an assessment for the 
terrestrial compartment should not be carried out according to the EMA guideline, 
however, my own ERA indicated a risk for this compartment.  
The EMA guidelines prescribe that effects on sediment dwelling organisms should be 
investigated if the results from a water sediment study demonstrate that more than 10 % of 
the compound has shifted to the sediment. This is preferred to using the sediment 
assessment in the TGD, which is based on the assumption on equilibrium partitioning.   
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Kapitel	  1:	  Problemfelt	  
For bare 50-60 år siden blev DDT anvendt til at afluse børn, CFC-gasser fløj om kap mod 
ozonlaget og Cheminovas produktion i Ballerup førte til en af Danmarks største 
forureningssager. De store forureningssager har ført til en øget opmærksomhed på de 
kemikalier, vi udleder samt hvilke konsekvenser det har. Inden for videnskaben er de store 
plusord blevet livscyklusanalyser og fra vugge-til-vugge, halvdelen af Miljøstyrelsens 
kampagner omhandler kemi i hverdagen og i befolkningen generelt er der kommet status i 
at være den korrekte forbruger, der køber uden parfume og phtalater med svanemærke og 
økoblomst.  
Den overvældende opmærksomhed, der nu er på pesticider og industrikemikalier, har 
imidlertid ikke ført til nogen nævneværdig debat om lægemiddelresters påvirkning af 
miljøet. Dette afspejler sig også i lovgivningen, hvor det er meget vagt formuleret, hvordan 
miljørisikovurderinger skal udføres. Lægemidler er ellers organiske miljøfremmede stoffer, 
der på flere måder ligner kendte pesticider. I nogle tilfælde anvendes de sågar i lige så 
store mængder som disse andre kemikalier (Jjemba 2008). 
Der har været kendskab til lægemidlers forekomst i miljøet siden 1940’erne, men først 
sidst i 1990’erne begynder der for alvor at være interesse for emnet i videnskabelige kredse 
(Bound & Voulvoulis 2006). I slutningen af århundredet kommer bl.a. Halling-Sørensen 
og Ingerslev med en redegørelse, der resulterer i en øget videnskabelig interesse for emnet. 
Redegørelsens konklusion er for så vidt noget deprimerende; der er meget lidt viden om 
lægemidlers skæbne i miljøet, faktisk er den stort set ikke-eksisterende (Halling-Sørensen 
et al. 1998). Stuer-Lauridsen et al. (2000) udfører efterfølgende en miljørisikovurdering af 
de 20 mest anvendte lægemidler i Danmark. De kommer frem til, at kun for seks af 
stofferne findes der økotoksikologiske data. Disse vedrører imidlertid alle det akvatiske 
miljø, for det terrestriske miljø er der således ingen tilgængelige data. Dertil konkluderer 
de, at der også er mangel på målte miljøkoncentrationer.  
Den stigende videnskabelige interesse har ført til, at der siden 2004 har været krav fra EU 
om, at lægemidler skal miljørisikovurderes, når firmaerne ansøger om at få dem godkendt. 
De specifikke krav til en sådan vurdering har først ligget fast siden 2006, hvor det 
europæiske lægemiddelagentur offentliggjorde et sæt retningslinjer. Retningslinjerne er så 
nye, at det stadig diskuteres, hvordan forskellige elementer skal tolkes.  
Et vanskeligt element ved undersøgelser af lægemiddelrester i miljøet er således manglen 
på data, både hvad angår forekomst i og effekter på miljøet. Den manglende debat om 
emnet kan derfor meget vel hænge sammen med, at medierne ikke flyder med historier om, 
at der er fundet lægemiddelrester i grundvandet. Når et stof endnu ikke er blevet fundet i 
miljøet, er det imidlertid ikke ensbetydende med, at stoffet ikke er der. Det kan lige så vel 
være en konsekvens af, at der endnu ikke findes metoder til at detektere stoffet eller at der 
endnu ikke er blevet søgt efter det pågældende stof (Jjemba 2008). I Danmark blev der i 
2007 markedsført 1.155 aktive lægemiddelstoffer fordelt på 2.622 produktnavne1 
	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
1 Et produktnavn omfatter ét lægemiddel i en eller flere styrker, i en eller flere dispenseringsformer og i en 
eller flere pakningsstørrelser.  
7	  
	  
(Lægemiddelstyrelsen 2010a). Til sammenligning findes der for nuværende analytiske 
metoder, der kan detektere og kvantificere omkring 100 stoffer i miljøet. Af de hidtil 
gennemførte undersøgelser findes 50-75 % af de stoffer, der søges efter (Bengtsson et al. 
2005). Halling-Sørensen m.fl. går så vidt som til at sige, at der er en tendens til, at man 
finder de stoffer, man leder efter (Halling-Sørensen et al. 1999).  
Lægemidler er nødt til at være klinisk effektive og samtidig have minimale bivirkninger. 
Som følge heraf er lægemidler blandt de mest undersøgte stoffer i forhold til, hvordan de 
påvirker den menneskelige organisme. Undersøgelser af stoffernes økotoksikologiske 
virkninger er til gengæld bemærkelsesværdigt fraværende (Jjemba 2008). De omfattende 
humantoksikologiske undersøgelser indeholder fysisk-kemiske data, der også kan være 
relevante for en miljøvurdering. Imidlertid er disse data sjældent offentligt tilgængelige 
(Halling-Sørensen et al. 1998, Stuer-Lauridsen et al. 2002).  
I og med at aktivstofferne i lægemidler udvælges specifikt på grund af deres biologiske 
effekter, kan det forventes, at de er effektive over for bakterier, svampe og højere 
organismer samt at en del vil være persistente (Kümmere 2004). Det skyldes, at 
lægemidler er robuste over for biologisk nedbrydning, så de ikke bliver nedbrudt, inden de 
når at virke i organismen (Halling-Sørensen et al. 1998) og det kan derfor påstås, at de er 
direkte designet til ikke at blive nedbrudt i et renseanlæg (Bengtsson et al. 2005). Det 
understøttes af en svensk miljøklassificering af lægemidler, hvor 89 % af de undersøgte 
midler har vist sig at være langsomt nedbrydelige eller potentielt persistente (Wennmalm 
og Gunnarsson 2009). Selv stoffer, der nedbrydes i miljøet, kan give kroniske effekter, 
fordi udslippet er konstant (Daughton & Ternes 1999).  
Mange lægemiddelstoffer har desuden fysisk-kemiske egenskaber, der gør det muligt for 
dem at bioakkumulere (Halling-Sørensen et al. 1998). Lægemidlers potentiale for at være 
persistente og bioakkumulerbare peger på, at det især er de mulige langtidseffekter, der bør 
vække bekymring. Derudover designes lægemidler til at være biologisk aktive. Det er 
derfor vigtigt at inddrage viden om stoffernes virkningsmekanisme ved 
miljørisikovurderinger af lægemidler (Stuer-Lauridsen et al. 2002). Viden om 
virkningsmekanisme kan anvendes til at udvælge den mest relevante test frem for at 
behandle alle stoffer, som om de opfører sig ens (Bengtsson et al. 2005).  
 
Problemformulering: 
Miljørisikovurdering af lægemidler i EU er et nyt fænomen og det må formodes, at der er 
plads til forbedringer. Det ønskes derfor undersøgt, hvordan retningslinjernes udformning 
påvirker miljørisikovurderingerne samt hvordan vurderingerne anvendes i den regulative 
proces. Herudfra vil det blive vurderet, hvordan miljørisikovurdering af lægemidler til 
humant brug i EU kan forbedres.  
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Kapitel	  2:	  Metode	  
Projektets formål er at undersøge, hvordan miljørisikovurdering af lægemidler til humant 
brug i EU kan forbedres. Nedenstående beskriver, hvordan denne undersøgelse gribes an, 
hvilket paradigme der tages udgangspunkt i samt hvilken empiri, der er anvendt.  	  
Overordnet	  tilgang	  og	  formål 
Fremgangsmåde 
Det helt centrale dokument i miljørisikovurdering af lægemidler i EU er en vejledning fra 
det europæiske lægemiddelagentur. Vejledningen blev tilgængelig i sin endelige form i 
2006 og danner rammerne for, hvordan lægemiddelfirmaer skal foretage 
miljørisikovurderinger i EU.  
Dokumentet vil derfor være omdrejningspunktet i dette speciale. I kapitel 3 laver jeg en 
kritisk gennemgang af retningslinjerne, hvor jeg sammenligner datakravene med de krav, 
der stilles til ansøgninger om godkendelse af pesticider. Samtidig vil jeg undersøge, 
hvordan dokumentet anvendes i en reguleringsmæssig sammenhæng ved at gennemgå 
sagsgangen i forbindelse med ansøgning om godkendelse af lægemidler. Sagsgangen vil 
ligesom retningslinjerne være genstand for en komparativ analyse, hvor de tilsvarende 
procedurer på pesticidområdet bliver anvendt som modspil. Endelig vil jeg inddrage 
frivillige modeller fra Sverige som eksempler på alternative tilgange.  
De efterfølgende tre kapitler vil bestå i en forsimplet risikovurdering af et modelstof. Jeg 
undersøger her retningslinjerne ved at anvende de krav, der stilles. Denne direkte erfaring 
med brug af retningslinjerne har til formål at blotlægge uklarheder, der ikke nødvendigvis 
kommer til udtryk ved den teoretiske gennemgang. Samtidig vil jeg også anvende metoder, 
der ikke er foreskrevet i retningslinjerne for at kunne diskutere alternative 
fremgangsmåder.    
Som afslutning vil de to dele blive sammensmeltet i kapitel 7 og 8. Kapitel 7 vil bestå i den 
endelige miljørisikovurdering af modelstoffet baseret på kapitel 4-6. Der vil blive foretaget 
to vurderinger; én efter lægemiddelagenturets retningslinjer og én efter generelle 
risikovurderingsprincipper. Formålet med at lave to vurderinger er igen at tydeliggøre, 
hvad retningslinjernes udformning betyder for det endelige resultat. I kapitel 8 vil der være 
en opsamlende diskussion, der tager udgangspunkt i de delkonklusioner, der har været i de 
forudgående kapitler.  
 
Pesticider som sammenligningsgrundlag 
I min komparative analyse har jeg valgt at sammenligne procedurerne for 
lægemiddelgodkendelser i EU med de tilsvarende for pesticidgodkendelser i EU. Jeg har 
valgt at sammenligne med pesticidområdet, fordi lægemidler og pesticider på flere måder 
ligner hinanden og fordi procedurerne er direkte sammenlignelige. Godkendelses-
processerne for de to grupper har således mange lighedspunkter både i EU og i Danmark. 
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En anden mulighed havde været at sammenligne med den amerikanske model for 
risikovurdering af lægemidler. En sådan sammenligning ville i højere grad have resulteret 
i, hvilke forskelle der er på de regulative systemer, hvorimod en sammenligning med en 
anden EU-proces viser, hvilke muligheder der er inden for det undersøgte system.  
Modelstoffet ketoconazol 
Som modelstof anvendes svampemidlet ketoconazol.  Stoffet er valgt efter en gennemgang 
af den svenske hjemmeside janusinfo.se, hvor langt de fleste lægemiddelstoffer er blevet 
screenet for miljøproblematiske egenskaber. Ketoconazol bliver her anset for at udgøre en 
middelhøj risiko for miljøet. Dertil er det blandt de 25 mest anvendte midler i Danmark og 
det har ikke tidligere været muligt at foretage en miljørisikovurdering, fordi der mangler 
data på stoffet (Stuer-Lauridsen et al. 2000).  
Stoffet har været markedsført siden 1981 og anvendes mod både indvortes og udvendig 
svamp. Størstedelen af det solgte ketoconazol findes i skælshampoo og det udledes til 
miljøet via spildevand og slam. 
 
Generelle	  principper	  i	  risikovurdering	  af	  kemikalier	  
På risikoområdet støder man ofte på uklarheder og misforståelser, som følge af at 
begreberne er blevet blandet sammen bl.a. på grund af forskellige fagtraditioner og 
forskellige oversættelser (Christensen et al. 2002). I det følgende opfattes risikoanalyse 
som en samlet betegnelse for risikovurdering, risikostyring og risikokommunikation. De tre 
begreber er nærmere beskrevet nedenfor. Jeg berører alle tre områder igennem rapporten, 
men omdrejningspunktet er risikovurdering og beskrivelsen af den vil derfor være mere 
uddybende end de øvrige.   
Principperne i risikovurdering af kemikalier bliver i kapitel 7 anvendt til at lave min egen 
risikovurdering af ketoconazol. De har derfor også været retningsgivende i forhold til 
fremsøgning af data og valg af eksperimentelt arbejde.  
Risikovurdering 
Risikovurdering er fortrinsvis af naturvidenskabelig karakter og kan anvendes af 
beslutningstagere som en del af risikostyringen. EU-Kommisionen har udgivet et 
Technical Guidance Document (TGD), der her vil fungere som rettesnor for min egen 
risikovurdering.  
 
Fareidentifikation 
Første skridt i en risikovurdering er en fareidentifikation, der giver en grov skitsering af 
stoffets miljøprofil. Den bygger på stoffets iboende egenskaber, det vil sige stoffets 
kemiske og fysiske karakteristika, nedbrydelighed, akkumulerbarhed og økotoksicitet. 
Viden om et stofs økotoksicitet opnås ved at udføre økotoksikologiske tests, hvor en 
organisme eksponeres for flere koncentrationer af et givent stof. Der findes forskellige 
standardorganismer og som minimum skal der typisk foreligge data for alger, dafnier og 
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fisk. Data fra disse tre forsøg kaldes basissættet. Resultaterne af de forskellige forsøg er en 
koncentration-respons kurve, der viser forsøgsorganismens respons på forskellige 
koncentrationer. Ud fra denne kurve estimeres forskellige effektkoncentrationer (EC).  
Særlig fokus i fareidentifikationen er desuden stoffets potentiale for at bioakkumulere og 
dets potentiale for at være persistent (Wennmalm & Gunnarsson 2008). Stoffer, der er 
særligt persistente, kaldes POP-stoffer, mens stoffer, der er både persistente, 
bioakkumulerbare og toksiske, kaldes PBT-stoffer og stoffer, der er meget persistente og 
meget bioakkumulerbare, kaldes vPvB-stoffer.  
Endelig er resultatet af en fareidentifikation et indblik i stoffets sandsynlige fordeling i 
miljøet, hvilket baseres på oplysningerne om dets fysisk-kemiske egenskaber. 
Farevurdering 
Næste skridt i en risikovurdering er farevurderingen, hvor forholdet mellem effekt og 
eksponering undersøges.  
 
Effekt 
Effektvurderingen udføres på baggrund af resultater fra økotoksikologiske tests. 
Effektkoncentrationen, EC, anvendes til at beregne den koncentration, hvor der forventes 
ikke at forekomme effekter. Denne kaldes PNEC (Predicted No-Effect Concentration). 
PNEC beregnes ved at anvende en usikkerhedsfaktor, der kan ligge mellem 1 og 10.000. 
Usikkerhedsfaktoren anvendes som kompensation for, at der på mange måder 
ekstrapoleres, det være sig fra laboratorium til miljø, fra akutte til kroniske data, fra få arter 
til alle arter etc. Valget af usikkerhedsfaktor afhænger af de data, der er tilgængelige. 
Såfremt der kun eksisterer akutte data for alger, dafnier og fisk, skal der anvendes en høj 
usikkerhedsfaktor, mens der skal anvendes en lavere, hvis der også findes kroniske data 
og/eller data for andre organismer. Opstillet som formel beregnes PNEC således: 
 !"#$ =    !"#$%&$  !"!"    !"#!!"#ℎ!"#$%&'() 
 
Eksponering 
Eksponeringen estimeres ved at udføre skæbnevurderinger, hvor det på baggrund af 
stoffets iboende egenskaber og producerede mængder beregnes, hvordan stoffet vil fordele 
sig mellem jord, vand, sediment og luft. For de forskellige faser beregnes den forventede 
koncentration i miljøet, PEC (Predicted Environmental Concentration). Såfremt stoffet 
måles i miljøet, kaldes denne for den målte miljøkoncentration, MEC (Measured 
Environmental Concentration). Udover beregninger og eventuelle målinger opstilles 
scenarier for, hvordan stoffet kan forventes at sprede sig. 
 
Risikobrøk 
En lav PNEC betyder ikke nødvendigvis, at et stof udgør en risiko for miljøet. En risiko 
udgøres derimod af, at stoffet findes i miljøet i koncentrationer, der svarer til de 
koncentrationer, hvor det har en effekt. Som afslutning på farevurderingen beregnes derfor 
en risikobrøk (RQ), hvor effekt og eksponering sammenlignes:  
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Såfremt risikobrøken er lig med eller over 1 vurderes det, at stoffet udgør en risiko, da det 
viser, at koncentrationen i miljøet er på højde med en koncentration, hvor det er 
sandsynligt, at der vil forekomme effekter. Såfremt risikobrøken er under 1, forventes der 
ikke at være en risiko ved stoffet.  
Det skal dog understreges, at der her er tale om en generisk vurdering og at der godt kan 
forekomme tilfælde, hvor et stof med en risikobrøk under 1 kan have en effekt i miljøet 
(Berthelsen & Fenger 2005).  
Risikostyring og risikokommunikation 
Risikostyring kaldes også risikohåndtering eller risikoregulering. Her opfattes risikostyring 
som den politisk/administrative proces, hvor der tages stilling til en risiko. En sådan 
beslutning bygger dels på den naturvidenskabelige risikovurdering, dels på øvrige 
samfundsmæssige og økonomiske forhold. Ved risikostyring bestemmer 
myndigheder/politikere, hvad der er den acceptable risiko (Breck 2001). Med andre ord 
accepterer man, at der er en risiko ved en given beslutning, men at fordelene er 
tilstrækkelig store til, at man vil acceptere denne risiko.  
Risikokommunikation handler om information og risikoopfattelser og kan hjælpe til med at 
gøre risikovurdering og risikostyring mere tilgængelige og gennemsigtige for 
befolkningen. Det handler både om at oplyse om potentielle farer og om at skabe en dialog 
om den usikre viden. Den traditionelle risikokommunikation handler om at 
viderekommunikere sandsynligheder og konsekvenser. I stadig flere risikosituationer er 
enten sandsynlighed, konsekvens eller begge dele ikke kendt og risikokommunikation er i 
sådanne tilfælde med til at definere risikoen. I denne proces kan det være svært at skelne 
mellem videnskabelige argumenter og politiske værdier (Breck 2001).  
 
Empiri	  
Empirien består primært i resultater fra egne forsøg, databaseudtræk, videnskabelige 
artikler samt lovdokumenter.  
 
Forsøg 
De tre økotoksikologiske test er udført på algen Pseudokirchneriella subcapitata (tidl. 
Selenastrum capricornutum), andemadsarten Lemna minor og terrestriske mykorrhiza-
svampe. De tre forsøgsorganismer ses i figur 1. Ved valg af test har jeg valgt ikke at 
inddrage dyreforsøg. Almindeligvis henviser dyreforsøg til forsøg på vertebrater, men i 
min forståelse tæller dyreforsøg alle forsøg, der udføres med organismer fra dyreriget. 
Tilgangen kan være problematisk, idet jeg dermed kun arbejder med et trofisk niveau. 
Imidlertid findes der publicerede resultater for forsøg med dafnier og fisk, som jeg også vil 
inddrage i min vurdering. Dertil er der i øjeblikket så få data på stoffet ketoconazol, at 
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næsten alle forsøg vil bibringe ny viden. I denne sammenhæng virker det mere oplagt at 
lave forsøg med nye organismer end at gentage de få forsøg, der er lavet. Alger er således 
den eneste af de valgte testorganismer, der tidligere er blevet undersøgt med ketoconazol.   
Forsøgene med P. subcapitata og L. minor er standard-tests, der udføres efter OECD-
guidelines. P. subcapitata og L. minor er begge primære producenter i det akvatiske miljø, 
men de har forskellige økologiske roller. Andemad er karplanter, der ligger i 
vandoverfladen og derfor er særligt udsatte for overfladeaktive og hydrofobe stoffer (Wang 
1990), mens alger findes i hele vandsøjlen og derved har en mere konstant eksponering 
(Klaine 1985). Dertil udviser de forskellig sensitivitet over for forskellige stoffer og det 
kan ikke vides på forhånd, hvilken der er den mest sensitive. Det anbefales derfor, at 
phytotoksicitetstests udføres med både højere og laverestående plantearter (Wang & 
Williams 1990).   
Forsøget med mykorrhizasvampe er derimod en utraditionel test. Mykorrhizasvampe har 
kun i ringe grad været anvendt i økotoksikologiske tests på trods af, at spiller en vigtig 
rolle i planters optag af næringsstoffer (Petersen 1995). Forsøget har derfor to formål; dels 
at fungere som en skræddersyet test til svampemidlet ketoconazol, dels at undersøge 
egnetheden af mykorrhizasvampe som testorganisme i økotoksikologiske tests. Dertil 
repræsenterer forsøget det terrestriske miljø. 
En mere detaljeret gennemgang af den anvendte metode til forsøgene står i sammenhæng 
med gennemgangen af forsøgene i kapitel 5.  
 
Databaser 
Oplysninger om stoffet ketoconazol er søgt i forskellige databaser, særligt i tre forholdsvis 
nye databaser, der er specielt oprettet til at indsamle oplysninger om lægemiddelstoffer. De 
tre databaser WikiPharma, PEIAR og PPCPs Literature Citations Database, har forskellige 
oplysninger og giver tilsammen et meget komplet billede af den tilgængelige viden for et 
specifikt lægemiddelstof.  
WikiPharma er en oversigt over offentligt tilgængelige økotoksicitetsdata for lægemidler. 
Alle øvrige informationer, herunder miljøkoncentrationer og nedbrydelighed, er ikke 
inkluderet. Data er fundet ved hjælp af en omfattende søgning i videnskabelige artikler og 
data er kun medtaget, hvis de er blevet publiceret på engelsk i en peer review journal. Efter 
oprettelsen af databasen er den omdannet til en wiki, hvilket betyder, at enhver kan komme 
Figur 1 De tre forsøgsorganismer. Til venstre P. subcapitata, i midten L. minor og til højre mykorrhizasvampe. 
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med forslag til ændringer og tilføjelser. Det er dog stadig et krav, at data skal være 
publicerede og peer reviewed for at blive inkluderet (Molander 2009). 
Databasen Pharmaceuticals in the Environment, Information for Assessing Risk (PEIAR) 
indeholder information til en indledende risikoscreening. Formålet er at identificere stoffer, 
hvor der er behov for yderligere studier. Data er fundet gennem søgning i kemiske 
databaser, videnskabelig litteratur, informationer fra lægemiddelproducenter og offentlige 
myndigheder samt internetsøgemaskiner. Databasen indeholder fysisk-kemiske data samt 
informationer om stoffernes distribution i miljøet og økotoksicitet. Økotoksicitet er 
desuden beregnet ved hjælp af QSAR (Cooper 2008). 
Endelig opretholder det amerikanske Environmental Protection Agency (U.S. EPA) en 
litteraturdatabase, PPCPs Literature Citations Database, med referencer til relevant 
litteratur vedrørende lægemidler i miljøet (Daughton & Ruhoy 2009). Da databasen blev 
oprettet i 2008 var der lidt over 5.000 referencer, der nu er steget til over 10.000 (U.S. EPA 
2010).  
Derudover er der søgt informationer om ketoconazols fysisk-kemiske egenskaber og 
økotoksicitet i Merck Index, toxnet, kemibrug og Hazardous Substance Database (HSDB).  
Litteratur 
Den anvendte litteratur er hovedsageligt videnskabelige artikler. Artiklerne er fundet ved 
søgning i de eksterne databaser, der er tilgængelige på RUC. Den primært anvendte 
database er ISI Web of Knowledge, der er en universel database med link til andre 
databaser. I ISI Web of Knowledge er artikler fundet frem enten ved at anvende 
kombinationer af emneord eller der er søgt specifikt på artikler, der er refereret til i allerede 
fundne artikler. Ved læsning af artiklerne er referencerne efterfølgende blevet gennemgået 
og referencer, der har syntes relevante, er derefter blevet søgt frem.   
14	  
	  
Kapitel	  3:	  	  Miljøregulering	  af	  lægemidler	  
I dette kapitel vil der blive introduceret til det reguleringsmæssige grundlag for 
miljørisikovurdering af lægemidler i EU. Grundlaget består af forskellige direktiver, der er 
implementeret i dansk lovgivning samt et sæt retningslinjer fra det europæiske 
lægemiddelagentur. Retningslinjerne vil i de kommende kapitler om økotoksicitet og 
skæbne være rettesnor for udførelse af tests og beregninger. I disse kapitler vil der blive 
gået mere i dybden med teknikaliteterne, mens der i dette vil være en mere overordnet 
gennemgang af retningslinjerne. 
Derudover vil der være korte beskrivelser af, hvordan man igennem længere tid har 
screenet lægemiddelstoffer i Sverige, hvilket vil blive anvendt som 
sammenligningsgrundlag for den fælleseuropæiske procedure. Endelig vil også den 
europæiske procedure for miljørisikovurdering på pesticidområdet blive præsenteret. 
Denne skal ligeledes tjene som sammenligningsgrundlag med den fælleseuropæiske 
lægemiddelprocedure. Kapitlet ender med en diskussion, hvor der tages fat i forskellige 
dele af godkendelsesprocessen og lægemiddelagenturets retningslinjer.  
Lægemidler	  og	  miljø	  i	  EU	  og	  Danmark	  
EU-direktiver og lægemiddelloven 
Lægemidler godkendes i Danmark efter lægemiddelloven, der er en implementering af EU-
direktiv 2001/83/EF med senere ændringer. Udviklingen af miljørisikovurdering specifikt 
rettet mod lægemidler begyndte i EU i starten af 1990’erne (Bound & Voulvoulis 2004) og 
siden 1995 har der været krav om, at der skulle oplyses om lægemidlers eventuelle 
miljøfare i forbindelse med en ansøgning om godkendelse. Imidlertid har kravet ikke været 
særlig specifikt og det har derfor været uklart, hvilken dokumentation, der egentlig skulle 
foreligge hvornår. Det har ændret sig med de senere direktiver, hvor der bl.a. er kommet et 
særskilt afsnit omkring miljørisikovurdering (2003/63/EF). Den største ændring kom med 
direktiv 2004/27/EC, der blev implementeret i medlemslandene i oktober 2005 
(Wennmalm & Gunnarsson 2009). Dette direktiv indeholdt tre store fremskridt på 
miljøområdet: 
 
− De miljømæssige effekter af lægemidler blev officielt anerkendt2.  
− Der blev stillet krav om mere detaljerede risikovurderinger3.  
	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
2 Art. 1 stk. 28 ændres fra ”Sundhedsfare: enhver fare, der er forbundet med lægemidlets kvalitet, sikkerhed 
og virkning” til ”Risiko ved lægemidlets anvendelse: - enhver risiko forbundet med lægemidlets kvalitet, 
sikkerhed og virkning for patientens helbred eller folkesundheden - enhver risiko for uønskede virkninger på 
miljøet.” 
3 I Art. 8 stk. 3 indsættes ny litra c:”Vurdering af de risici, som lægemidlet kan indebære for miljøet. 
Indvirkningen skal vurderes, og der skal i konkrete tilfælde indføres særlige bestemmelser med henblik på at 
begrænse den.”	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− Bortskaffelse af medicinrester blev fremhævet på indlægssedlerne og der blev 
stillet krav til medlemsstaterne om at oprette indsamling af medicinrester. 
 
Direktivet er imidlertid stadig meget løst i forhold til, hvilke miljødata der skal indsendes 
for lægemidler, men det ligger fast, at en miljørisikovurdering er påkrævet i forbindelse 
med ansøgning om godkendelse af nye stoffer samt hvis der forventes en forøgelse af 
eksponeringen til miljøet. Miljørisikovurderingen omfatter ikke hele stoffets livscyklus, 
men udelukkende den risiko, der er forbundet med brug af lægemidlet eller bortskaffelse af 
uanvendte rester (Meisel et al. 2009).  
Direktivet er implementeret i dansk lovgivning igennem Lov om lægemidler (LBK nr. 
1180 af 12. december 2005), der administreres af Lægemiddelstyrelsen. Heller ikke her er 
det tydeligt, hvilke datakrav der stilles til en ansøgning eller hvilke retningslinjer, der skal 
anvendes til at udføre en miljørisikovurdering. Loven fastslår blot, at der kan gives 
markedsføringstilladelse såfremt forholdet mellem fordele og risici er gunstigt. I 
overensstemmelse med direktivet skal der ifølge lovens § 8 stk. 2 således ske en vurdering 
af lægemidlets positive terapeutiske virkninger i forhold til risici forbundet med 
lægemidlets kvalitet, sikkerhed og virkning samt risici for uønsket påvirkning af miljøet. 
Samtidig indeholder lovens § 12 stk. 2 en klausul om, at påvirkning af miljøet ikke i sig 
selv kan begrunde et afslag.  
 
Vejledning for miljørisikovurdering af lægemidler 
Det europæiske lægemiddelagentur, European Medicines Agency (EMA), udgav i 
december 2006 en vejledning for miljørisikovurdering af lægemidler4. Vejledningen giver 
retningslinjer for, hvordan de påkrævede miljørisikovurderinger skal udføres. 
Vurderingerne udføres for det aktive stof (Meisel et al. 2009) og skal ikke udføres for 
vitaminer, elektrolytter, aminosyrepeptider, proteiner, kulhydrater eller lipider. 
Retningslinjerne suppleres af et nyligt offentliggjort udkast til et Q&A dokument, der 
uddyber visse af kravene. Dokumentet forventes snarligt vedtaget og er udarbejdet af 
Safety Working Party (SWP), der er en arbejdsgruppe under lægemiddelagenturet.  
EMAs miljørisikovurdering er en trinvis vurdering som illustreret i figur 2. Vurderingen 
består af to faser, hvor man i den første fase estimerer, i hvilket omfang vandmiljøet vil 
blive eksponeret for det pågældende stof.  Vandmiljøets eksponering beregnes ud fra 
oplysninger om den maximale daglige dosis. Såfremt den estimerede koncentration i 
vandmiljøet er under 0.01 µg/L betragtes miljørisikovurderingen for at være afsluttet, med 
mindre der er andre tydelige indikationer på, at stoffet kan udgøre en risiko for miljøet. Det 
er ikke helt klart, hvad der skal forstås ved øvrige indikationer. I vejledningen står der:  
 
”If the PECsurfacewater value is below 0.01 µg/L, and no other environmental concerns are 
apparent, it is assumed that the medicinal product is unlikely to represent a risk for the 
environment following the prescribed usage in patients.” (EMEA 2006) 
	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
4 For lægemidler, der består af eller indeholder genmodificerede organismer samt radioaktive prækursorer, 
findes der alternative vejledninger.  
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Det er muligt at tolke ”no other environmental concerns” ganske bredt, men læser man 
andre steder i vejledningen, lader det til primært at dække over potentielle PBT-stoffer og 
stoffer med hormonforstyrrende effekter. Stoffer med en logKow over 4,5 skal således 
screenes for persistens, bioakkumulering og toksicitet uanset udfaldet af beregningen af 
vandmiljøets eksponering og i et senere afsnit fremhæves hormonforstyrrende stoffer:  
 
”In some cases, the action limit may not be applicable. Some drug substances may affect the 
reproduction of vertebrates or lower animals at concentrations lower than 0.01µg/L. These 
substances should enter Phase II and a tailored risk assessment strategy should be followed 
that addresses its specific mechanism of action. In these cases, the Applicant should justify 
all actions taken.” (EMEA 2006) 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Vejledningen indeholder hverken yderligere specifikationer i forhold til, hvad sådanne 
skræddersyede vurderinger som minimum skal indeholde eller henvisninger til andre 
guidelines, der kan anvendes.   
Figur 2 Illustration af EMAs retningslinjer. Med inspiration fra Bound & Voulvoulis 2004 
PEC/PNEC< 1 
Nyt lægemiddel 
FASE I: 
Vurdering af eksponering 
Beregning af PECoverfladevand 
FASE IIA: 
Risikoscreening 
Simpel PNEC-beregning 
• Alger, dafnier, fisk 
• Nedbrydning (+ sediment) 
• Standard usikkerhedsfaktor = 10 
FASE IIB: 
Detaljeret vurdering 
• Revidering af PECoverfladevand 
• (Mikroorganismer) 
• (Sediment-levende organismer) 
• (Terrestrisk miljø) 
• Evt. yderligere akvatiske studier 
Ingen biokoncentration 
eller foruroligende 
toksicitet 
Stop 
PEC > 0,01 µg/L 
(eller særlige omstændigheder, 
herunder logKow > 4,5) 
PEC < 0,01 µg/L 
 
PEC/PNEC > 1 
(eller særlige omstændigheder) 
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I fald den estimerede koncentration er over 0,01 µg/L, fortsætter vurderingen til fase II, 
hvor der udføres effektforsøg og som ender med en vurdering af et PEC/PNEC forhold for 
overfladevand og grundvand.  
Fase II er delt op i niveau A og B, hvor niveauet indikerer hvilken type data, der anvendes 
til vurderingen. Fase IIA er den indledende screening, hvor der laves et 
nedbrydningsstudie, der skal følges op af et vand-sediment studie, såfremt stoffet ikke er 
umiddelbart nedbrydeligt. I Q&A dokumentet fra SWP uddybes det, at hvis der udføres et 
vand-sediment studie, kan nedbrydningsstudiet udelades (SWP 2010). Dertil skal der testes 
for toksicitet på basissættet alger, dafnier og fisk. Disse skal udføres som kroniske tests, da 
lægemidlers udledning er kontinuerlig og dermed øger muligheden for kroniske effekter. 
Endelig skal der også udføres en test med mikroorganismer og der laves en meget simpel 
vurdering af den forventede koncentration i grundvand.  
Herefter beregnes tre forskellige PNEC-værdier; for den mest sensitive akvatiske 
organisme, for dafnier og mikroorganismer. Til at beregne PNEC-værdierne anvendes der 
som udgangspunkt en usikkerhedsfaktor på 10, der skal dække over ekstrapolering fra 
enkelte arter til alle arter, sensitivitetsforskelle inden for samme art og ekstrapolering fra 
laboratorieforhold til det virkelige miljø. PNEC-værdien for den mest sensitive akvatiske 
organisme relateres til den forventede koncentration i overfladevand, mens PNEC-værdien 
for dafnier relateres til den forventede koncentration i grundvand. PNEC-værdien for 
mikroorganismer sammenlignes med den forventede koncentration i overfladevand og 
anvendes til at vurdere, om der er en risiko for mikroorganismer.   
Hvis udfaldet af disse PEC/PNEC-forhold viser en potentiel risiko for miljøet, fortsætter 
vurderingen til fase IIB.  
I fase IIB skal estimeringen af vandmiljøets eksponering forbedres yderligere og der skal 
udføres økotoksikologiske tests med sedimentlevende organismer, såfremt sedimentstudiet 
i fase IIA viser, at mere end 10 % af stoffet er at finde i sedimentet efter 14 dage. Dertil 
skal der laves yderligere tests med mikroorganismer, hvis det i fase IIA er indikeret, at der 
er en risiko for disse. Endelig skal der laves beregninger for eksponering af det terrestriske 
miljø samt økotoksikologiske tests for terrestriske planter, regnorme og springhaler, 
såfremt stoffet har en Koc over 10.000 og stoffet ikke er umiddelbart nedbrydeligt. Således 
har resultaterne i fase IIA betydning for, hvilke studier der skal udføres i fase IIB. 
Sagsgang 
Lægemidler miljørisikovurderes i forbindelse med, at der udstedes 
markedsføringstilladelse. Der kan ansøges om forskellige typer af markedsførings-
tilladelse, som i Danmark alle administreres af Lægemiddelstyrelsen. Der kan ansøges om 
godkendelse af et nyt produkt, import af et allerede godkendt produkt (parallelimport) eller 
godkendelse af ændringer i et produkt (type I og type II variationer). Ved parallelimport og 
type IA/IB variationer5 er miljørisikovurderinger ikke påkrævet. For Type II variationer 
	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
5 Variationer henviser til, at producenten søger om ny godkendelse på grund af ændringer i produktresuméet 
eller de dokumenter, godkendelsen er baseret på. Type IA/IB variationer er ændringer, der har en mindre 
eller ingen indvirkning på lægemidlets kvalitet, sikkerhed og effekt, mens Type II variationer er større 
ændringer, der kan påvirke kvalitet, sikkerhed og effekt (Lægemiddelstyrelsen 2009).   
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kan en miljørisikovurdering desuden undlades, såfremt der kan argumenteres for, at 
produktet ikke fører til en stigning i udledningen af stoffet (EMEA 2006). 
Et firma kan ansøge efter forskellige procedurer; den centrale procedure, hvor produktet 
kan godkendes i hele EU på én gang, den nationale procedure, hvor en eventuel 
godkendelse kun gælder i ét land eller den decentrale procedure, hvor der ansøges i flere 
EU-lande samtidig. Endelig er der den gensidige anerkendelsesprocedure, hvor der ansøges 
om at få godkendt et produkt i et nyt land, efter at det allerede er godkendt i et andet 
(Lægemiddelstyrelsen 2010b).  
I det følgende gennemgås sagsgangen for de forskellige procedurer med særlig vægt på 
den centrale procedure.  
 
Central godkendelse 
Den centrale godkendelsesprocedure er obligatorisk for særlige6 lægemidler og firmaer kan 
desuden anmode om at anvende proceduren for øvrige lægemidler. 
Markedsføringstilladelsen udstedes formelt af Kommissionen på grundlag af en 
forudgående ekspertvurdering (Ainsworth 2003).  
Ekspertvurderingen foretages i Udvalget for humanmedicinske lægemidler (CHMP), der 
hører under det europæiske lægemiddelagentur. Lægemiddelagenturet blev grundlagt i 
1995, men allerede i 1965 påbegyndtes et fælles europæisk samarbejde vedrørende 
godkendelse af lægemidler og med indførelse af den Europæiske Union i 1992 begyndte 
godkendelsesreglerne at blive harmoniseret (Permanand et al. 2006). Udover at fremme 
harmonisering af godkendelserne var et af formålene med oprettelsen af agenturet at få en 
hurtigere sagsbehandling (Rice 2005). 
Arbejdet i agenturet foregår i udvalg og CHMP har her til opgave at vurdere ansøgninger 
om godkendelse af lægemidler. CHMP består af medlemmer fra de enkelte medlemsstater, 
hvor den danske repræsentant er overlæge Jens Ersbøll fra Lægemiddelstyrelsen. Under 
udvalget er der desuden en række arbejdsgrupper, hvor arbejdsgruppen Safety Working 
Party bl.a. arbejder med miljørisikovurderingerne. I denne gruppe er der en uofficiel 
arbejdsgruppe, der tager sig af de mere tekniske detaljer (pers.komm. Vestergaard 2010).  
En ansøgning om markedsføringstilladelse af et lægemiddel består af et såkaldt Common 
Technical Dossier (CTD), hvis opbygning fremgår af figur 3. Dossieret er udviklet af The 
International Conference of Harmonization (ICH), der er et samarbejde mellem 
lægemiddelmyndigheder i EU, USA og Japan (Ainsworth 2003). Dossierets opbygning er 
inddelt i forskellige moduler med forskellige typer af information. Modul 1 er ikke en del 
af dossieret, da det indeholder oplysninger, der er relaterede til særlige regionale krav. 
Eftersom der er forskellige krav til miljørisikovurdering i EU, USA og Japan, er 
miljørisikovurderingen blevet en del af modul 1 (Laenge et al. 2006).  
	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
6 Den centrale godkendelsesprocedure er obligatorisk for bioteknologisk fremstillede lægemidler, lægemidler 
til avanceret terapi, lægemidler til sjældne sygdomme og lægemidler, der indeholder et helt nyt aktivt stof, og 
hvis terapeutiske indikation er behandling af erhvervet immundefektsyndrom, kræft, neurodegenerative 
lidelser, diabetes, autoimmune sygdomme eller andre immunforsvarsforstyrrelser samt virussygdomme. 
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Figur 3 Grafisk illustration af opbygningen af Common Technical Dossier (CTD), der 
skal indsendes ved ansøgning om godkendelse af et lægemiddel. Miljørisikovurdering 
er en del af modul 1. Kilde: EMEA 2004 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Når EMA modtager en ansøgning om godkendelse af et lægemiddel, udpeger CHMP en 
rapporteur member state (RMS), dvs. en sagsbehandler eller et referenceland, og en co-
rapporteur blandt udvalgets medlemmer (Enzmann & Schneider 2008). I 2009 var 
Danmark rapporteur/co-rapporteur på fem sager og i første halvdel af 2010 er Danmark 
blevet tildelt syv sager (Lægemiddelstyrelsen 2010c).  
Sagsbehandlingen foregår efter en meget struktureret tidsplan, hvor der er meget præcise 
frister for de enkelte elementer i behandlingen. Behandlingen af en sag starter med, at 
rapporteur og co-rapporteur undersøger om dossieret er komplet, hvorefter de uafhængigt 
af hinanden laver en første kritisk vurderingsrapport. Rapporten udarbejdes i samarbejde 
med en ekspertgruppe og udmunder i en første analyse af fordele og ulemper samt en liste 
med spørgsmål. De øvrige medlemmer af CHMP har herefter 20 dage til at kommentere 
rapporten og rapporteuren udfærdiger herefter en liste med spørgsmål på baggrund af de to 
vurderingsrapporter samt de øvrige medlemmers kommentarer. Dette følges op af en 
kvalitetssikringsproces, hvor rapporteur konfererer med to af CHMPs medlemmer, der 
forinden er blevet udpeget til peer reviewers. En endelig liste med spørgsmål sendes til 
ansøger, der nu får tid til at afhjælpe mangler og besvare spørgsmålene. Når ansøger 
indsender svarene, vil rapporteuren udarbejde en ny vurderingsrapport, som de øvrige 
medlemmer igen har 20 dage til at kommentere. På baggrund af den nye vurderingsrapport 
og kommentarerne diskuteres det i CHMP, om yderligere uklarheder skal belyses i en 
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høring med ansøger eller om der skal sendes en ny liste med spørgsmål (Enzmann & 
Schneider 2008). 
I hele denne proces indgår miljørisikovurderingerne på linje med de øvrige prækliniske 
data, hvilket vil sige, at der er samme kommenteringsperioder og hvis der er spørgsmål til 
miljørisikovurderingen, skal firmaerne svare på disse inden for samme tidsfrister 
(pers.komm. Vestergaard 2010).  
Når ansøger har besvaret udvalgets sidste runde af spørgsmål, finder den endelige 
diskussion i CHMP sted. Såfremt CHMP erklærer sig positiv over for godkendelse af 
produktet, udarbejder Kommissionen et forslag til markedsføringstilladelse, der inden 
behandlingen kan kommenteres af de enkelte medlemsstater (Enzmann & Schneider 2008). 
I Danmark forelægges forslaget for Sundhedsudvalget til orientering samt for Folketingets 
Europaudvalg, der skal give mandat til Lægemiddelstyrelsen. Herefter stemmes der om 
forslaget i Det Stående Udvalg for Humanmedicinske Lægemidler, der hører under 
Kommissionen. Såfremt der ikke opnås kvalificeret flertal for godkendelse eller nægtelse 
af godkendelse, bliver sagen forelagt Rådet (Sundhedsudvalget 2007).  
Hvis forslaget godkendes, kan det pågældende lægemiddel forhandles i samtlige EU-lande. 
Inden markedsføringen skal de enkelte lande godkende indlægssedler på de respektive 
nationalsprog (Enzmann & Schneider 2008).  
 
Den nationale procedure 
Ved den nationale procedure sender firmaet ansøgningen til Lægemiddelstyrelsen, der, 
såfremt produktet kan godkendes, udsteder en markedsføringstilladelse, der kun gælder for 
Danmark. Proceduren er inddelt i en opstartsfase, hvor det undersøges, om alt relevant 
materiale er indsendt, en vurderingsfase, hvor der udarbejdes en evalueringsrapport og 
endelig en afslutningsfase, hvor midlet godkendes eller der gives afslag. I princippet kan 
midlet godkendes efter vurderingsfasen, men oftest gives et sindet afslag, hvorefter 
ansøger har seks måneder til at redegøre for en række spørgsmål (Lægemiddelstyrelsen 
2010d). Ved ansøgning efter den nationale procedure skal der indgives 
miljørisikovurderinger efter samme regler som ved den centrale procedure (pers. komm. 
Vestergaard 2010).  
 
Den decentrale procedure og den gensidige anerkendelsesprocedure 
Såfremt ansøger ønsker sit produkt godkendt i flere EU-lande, kan de søge gennem enten 
den decentrale procedure eller den gensidige anerkendelsesprocedure. Ved begge 
procedurer gælder det, at ét land fungerer som RMS, dvs. udarbejder en 
evalueringsrapport, som de øvrige lande bygger deres sagsbehandling på. Ved den 
gensidige anerkendelsesprocedure er produktet allerede godkendt i ét land og det vil være 
dette land, der er RMS. Ved den decentrale procedure ønsker ansøger et af de ansøgte 
lande som RMS (BEK nr. 1239 af 12. december 2005) og EMA faciliterer godkendelsen i 
de øvrige lande (Kingham et al. 1994). Såfremt Danmark er referenceland, er sagsgangen 
som for den nationale procedure. I sådanne tilfælde vurderes de indsendte data af 
Lægemiddelstyrelsen, mens der kun foretages en sekundær vurdering af de andre landes 
vurderingsrapport, hvis Danmark ikke er RMS (pers.komm. Vestergaard). Modtager 
Danmark en ansøgning, hvor et andet land er RMS, udstedes godkendelse inden for 90 
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dage, med mindre Lægemiddelstyrelsen har indvendinger vedrørende kvalitet, sikkerhed 
eller effekt (BEK nr. 1239 af 12. december 2005).  
 
Afgørelser 
Efter central godkendelse offentliggør EMA en videnskabelig vurderingsrapport, European 
Public Assessment Report (EPAR), på deres hjemmeside. En gennemgang pr. 4. oktober 
2010 af de seneste 46 godkendte produkter viser, at der for 32 produkter ikke er indleveret 
en miljørisikovurdering. For fem af disse er der ikke angivet en begrundelse herfor. I 
EPAR’en for produktet Hirobriz Breezhaler med aktivstoffet indacaterol står der 
eksempelvis blot ”Indacaterol is not considered a risk for the environment” uden nærmere 
angivelse af, hvad denne vurdering bygger på. For de 27 produkter, hvor der er angivet en 
begrundelse for, er begrundelsen i fem af tilfældene, at aktivstoffet er et protein, en vaccine 
e.l., for to af produkterne refereres der til et originalprodukt med samme sammensætning 
og i de sidste 18 tilfælde er begrundelsen, at markedsføring af stoffet ikke kan forventes at 
lede til en øget udledning til miljøet. For produktet Temozolomide Hexal med aktivstoffet 
temozolomid står der eksempelvis: 
 
”An ERA report was not submitted with this marketing authorization application. The 
applicant has applied for an exemption of the Environmental risk Assessment based on the 
fact that products containing temozolomide as drug substance have been authorised in the 
EU for more than 10 years and that the possible risks for environment arising from use, 
storage and disposal of the medicinal product are covered by the instructions/ measures that 
are included in Summary of Product Characteristics.” (EMA 2010) 
 
For de produkter, hvor der er indleveret en miljørisikovurdering, er der for 11 udført en 
fase I vurdering, hvoraf der for de fire ikke er udført en PBT-screening, men udelukkende 
lavet en beregning af den forventede koncentration i overfladevand. For de sidste tre 
produkter er der udført en fase II vurdering. For ingen af de udførte vurderinger er der 
udført terrestriske forsøg. For seks af produkterne er der påkrævet yderligere data. Det 
drejer sig om de tre produkter, hvor der er foretaget en fase II vurdering, for et af de 
produkter, hvor der er lavet en fase I vurdering og for to af de produkter, hvor der ikke er 
indleveret en miljørisikovurdering.  
Åbenhed	  i	  Sverige	  
I Sverige er der udviklet særlige modeller til at udføre indledende miljøvurderinger af 
lægemidler. Modellerne blev udviklet for at påbegynde arbejdet, mens der blev ventet på, 
at EMAs vejledning blev færdigudviklet. Disse modeller har tjent til, at alle lægemidler om 
føje tid vil have været igennem en screening, der kan tjene som vejledning, når særligt 
problematiske stoffer skal udvælges.  
I 2001 identificerede Stockholmsläns Landsting og Apoteket AB7 uafhængigt af hinanden 
rester af lægemidler eller deres metabolitter i miljøet (Wennmalm & Gunnarsson 2008). 
Som følge heraf udviklede de to aktører i samarbejde med økotoksikologiske eksperter et 
	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
7 Apoteket AB ejer alle apoteker i Sverige. 
22	  
	  
klassificeringssystem af lægemidlers potentielle miljøskadelighed, kaldet 
Stockholmmodellen. Systemet blev oprettet i 2003 og vurderingerne er offentligt 
tilgængeligt på www.janusinfo.se.  
I december 2002 bestilte den svenske regering Läkemedelsverket til at undersøge 
effekterne af lægemidler samt muligheden for at indføre et nationalt klassificeringssystem. 
Resultatet af undersøgelserne kom i august 2004. Konklusionen var, at det bedst ville 
kunne betale sig at arbejde aktivt på EU-niveau, men at der forelå en mulighed for at 
introducere et frivilligt nationalt system, indtil EU-systemet kom på plads (Wennmalm & 
Gunnarsson 2008).  
Stockholmmodellen og rapporten fra Läkemedelsverket satte lægemidlers effekt på miljøet 
på den politiske dagsorden i Sverige. Som følge af det politiske pres tog brancheforeningen 
for den svenske lægemiddelindustri, LIF8, initiativ til at udforme et frivilligt 
miljøklassificeringssystem for lægemidler. Systemet blev udviklet i samarbejde med 
Läkemedelsverket, svenske lokalmyndigheder, Stockholmsläns Landsting og Apoteket 
AB. Resultatet er blevet et klassificerings- og informationssystem (The Swedish 
Environmental Classification and Information System for pharmaceuticals), der siden 
oktober 2005 har været offentligt tilgængeligt på LIFs hjemmeside www.fass.se 
(Ågerstrand et al. 2009).  
Formålet med begge hjemmesider er at øge forbrugernes krav til miljøvenlige produkter, at 
hjælpe praktiserende læger til at vælge mellem stoffer med samme terapeutiske virkning, at 
skabe en debat om lægemidlers effekter i miljøet og på længere sigt at stimulere 
producenterne til at designe mere miljøvenlige stoffer (Wennmalm & Gunnarsson 2009, 
Ågerstrand et al. 2009). 
 
Stockholmmodellen  
Stockholmmodellen er en faremodel, der klassificerer et stof ud fra dets potentielle 
miljøskadelighed uafhængigt af, om stoffet rent faktisk vil kunne spores i miljøet. Den kan 
derfor ikke stå alene, men kan komplementere en risikovurdering (Wennmalm & 
Gunnarsson 2008).  
Modellen er en arbejdsmodel, hvor stofferne vurderes efter deres persistens, potentiale for 
at bioakkumulere samt deres toksicitet. Stofferne tildeles point i hver af de tre kategorier 
og på baggrund af den samlede score tildeles de en af følgende klassificeringer i forhold til 
deres effekt på miljøet: Ubetydelig, lav, medium, høj eller kan ikke udelukkes (Janusinfo 
2010).  
Den samlede vurdering af et stof er en score mellem 0 og 9, der fremkommer ved at lægge 
pointene inden for de tre kategorier sammen. Eksempelvis vil et stof, der får 0 for 
persistens, 0 for bioakkumulerbarhed og 2 for toksicitet få en samlet score på 2. Den 
samlede score kan anvendes til at indikere, om et stof udgør en potentiel risiko og derfor 
bør undersøges nærmere (Wennmalm & Gunnarsson 2008).  
 
	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
8 LIF har omkring 60 medlemmer, der tilsammen står for produktionen af 80 % af de lægemidler, der sælges 
i Sverige (LIF 2010).	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The Swedish Environmental Classification and Information System for pharmaceuticals 
(SECIS) 
Oplysningerne på LIFs hjemmeside er genereret frivilligt af medicinalfirmaerne efter 
retningslinjer udformet af SECIS. Informationerne resulterer i en risikosætning afhængig 
af PEC/PNEC forholdet, jf. tabel 1. 
Der er visse overlap med EMAs og SECIS retningslinjer, men de adskiller sig også på flere 
punkter. I henhold til SECIS retningslinjer beregnes den forventede vandkoncentration 
efter en formel angivet i et tidligere udkast til EMAs retningslinjer. Der tages her 
udgangspunkt i den solgte mængde af stoffet og ikke efter den dosis, der anvendes. 
Grunden til dette er, at den samlede solgte mængde tages i betragtning uanset hvem, der 
producerer det, mens der ved anvendt dosis kun skal tages højde for det produkt, der 
ansøges om godkendelse af. Som følge heraf bør PECoverfladevand beregnet med den gamle 
formel være den samme for alle produkter med det undersøgte aktivstof.  
 
Tabel 1 Miljørisikovurdering af lægemidler i henhold til SECIS retningslinjer. 
Persistens 
 
Nedbrydeligt i miljøet 
Langsomt nedbrydeligt i miljøet 
Potentielt persistent 
Potentiale for at bioakkumulere 
 
Ja hvis logDow > 3 
Nej hvis logDow < 3 
Toksicitet 
 
Akutte eller kroniske tests med organismer fra tre trofiske niveauer, 
typisk alger, dafnier og fisk 
Risikobrøk – PEC/PNEC 
 
> 10 Høj miljørisiko 
1 ≥ 10 Moderat miljørisiko 
0,1 ≥ 1 Lav miljørisiko 
≥ 0,1 Ubetydelig miljørisiko 
 
Derudover skal der anvendes økotoksikologiske data fra tre trofiske niveauer, hvor alger, 
dafnier og fisk anbefales. Såfremt der er tale om et hormonforstyrrende stof eller et 
antibiotikum, kan det undlades at lave studier med de tre trofiske niveauer, hvis der i stedet 
laves kroniske fisketest for hormonforstyrrende stoffer eller test med blågrønne alger for 
antibiotika. Det er muligt at anvende både standard og ikke-standard tests og i modsætning 
til EMAs retningslinjer kan akutte tests også indgå i vurderingen, selv om kroniske tests 
foretrækkes. Desuden opfordres der til, at egne data suppleres med data fra den åbne 
videnskabelige litteratur og der henvises til TGD’ens retningslinjer, når sikkerhedsfaktorer 
skal bestemmes. Endelig screenes stoffet for bioakkumulerbarhed og persistens 
(Ågerstrand & Rudén 2010). Der er ingen kriterier for, hvornår et stof skal screenes for 
persistens og bioakkumulerbarhed. For persistens anbefales det at foretage vurderingen på 
baggrund af et nedbrydningsstudie i henhold til OECD-guideline nr. 301, mens 
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bioakkumulerbarhed vurderes ud fra enten biokoncentrationsfaktoren (BCF) eller logDow9. 
Såfremt logDow ved pH 7 er over 3 skal produktet mærkes ’potentielt bioakkumulerbart i 
akvatiske organismer’. Dertil opfordres firmaerne også til at fremlægge en lang række 
andre oplysninger, herunder data for metabolitter, abiotisk nedbrydning og 
fordelingskoefficienter (SECIS 2007).  
En evaluering af systemet har vist, at flere af de allerede offentliggjorte vurderinger har 
visse mangler og at en udbedring af manglerne i visse tilfælde vil resultere i en højere 
risikoklassificering. Manglerne eller fejlene består bl.a. i, at der for nogle stoffer ikke er 
præsenteret data for hele basissættet, for nogle anvendes en forkert usikkerhedsfaktor som 
følge af, at nogle akutte studier karakteriseres som kroniske og nogle mangler referencer 
eller redegørelse for den anvendte metode. Dertil kan der for mange stoffer findes 
supplerende data i den videnskabelige litteratur, uden at de er anvendt af firmaet 
(Ågerstrand & Rudén 2010).  
 
Pesticider	  
Pesticider ligner lægemidler i og med, at begge grupper er biologisk aktive stoffer, som vi 
anvender, fordi det inden for det gældende paradigme vurderes, at vi kan have nytte af 
dem. De adskiller sig dog også ved deres anvendelse samt de mængder, der spredes til 
miljøet.  
Da pesticider spredes til miljøet i forbindelse med deres anvendelse, påbegyndtes 
miljørisikovurderingen af dem for mange år siden. Følgelig er vurderingerne nu meget 
mere udviklede end de tilsvarende er for lægemidler. Nedenfor beskrives 
miljørisikovurdering af pesticider ud fra de samme parametre som den ovenstående 
beskrivelse af miljørisikovurdering for lægemidler. Beskrivelsen bygger på oplysninger fra 
Miljøstyrelsens enhed for pesticider og genteknologi og skal tjene som et 
sammenligningsgrundlag for lægemiddelproceduren.  
Plantebeskyttelsesdirektivet og den nye pesticidforordning 
Godkendelse af pesticider reguleres i EU ved direktivet om markedsføring af 
plantebeskyttelsesmidler (91/414/EØF). Direktivet foreskriver, at der skal foretages en 
vurdering af alle aktivstoffer10 på EU-niveau, hvorefter der foretages en vurdering af selve 
produkterne på nationalt plan. I Danmark er direktivet implementeret igennem 
bekendtgørelse om bekæmpelsesmidler (BEK nr. 533 af 18. juni 2003) samt lov om 
kemiske stoffer og produkter (LBK nr. 1755 af 22. december 2006) og administreres af 
Miljøstyrelsens enhed for pesticider og genteknologi.  
Direktivets bilag I er en liste over aktivstoffer, der er godkendt i EU. Når et stof godkendes 
og dermed optages på bilag I, udarbejdes der desuden et særskilt direktiv om optagelsen. 
Dertil er der stoffer, der ikke bliver godkendt. For disse udarbejdes der direktiver om ikke-
optagelse.  
	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
9 logDow er oktanol-vand fordelingskoefficienten for både ioniserede og neutrale former. Den svarer således 
til logKow for ioniserbare stoffer. Se også kapitel 4.  
10 Et aktivstof er det stof i produktet, der har en generel eller specifik virkning mod skadegørere eller på 
planter, mens et produkt er en blanding, der indeholder mindst et aktivstof.  
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Fra den 14. juni 2011 vil det nugældende direktiv blive erstattet af en ny pesticidforordning 
((EF) nr. 1107/2009 af 19. oktober 2009). En af grundene til, at der denne gang bliver lavet 
en forordning og ikke et direktiv, er, at det fremover ikke er nødvendigt at lave nye 
direktiver, hver gang et stof bliver optaget. Forordningen ændrer flere ting for 
godkendelsen af pesticider, hvoraf to af de største ændringer består i, at pesticider, der 
vurderes som POP-, PBT- eller vPvB-stoffer, fremover skal forbydes og at der fremover 
kan gives zonegodkendelser. Zonegodkendelserne betyder, at et produkt ikke skal have en 
national godkendelse, men kan godkendes i et land og derefter automatisk være godkendt i 
resten af zonen. Danmark er her placeret i den nordlige zone sammen med Estland, 
Letland, Litauen, Finland og Sverige.  
 
Sagsgang 
Før aktivstoffer og efterfølgende produkter kan markedsføres, skal der foreligge en 
godkendelse eller producenten/forhandleren skal have en dispensation. Godkendelse af 
aktivstoffer sker som nævnt på EU-plan, mens produkterne skal godkendes i de enkelte 
medlemsstater.  
Ved ansøgning om godkendelse af aktivstoffer indsender firmaet en ansøgning, der skal 
leve op til de krav, der er i direktivets bilag II. Ét af medlemslandene bliver udpeget til at 
være RMS og får således ansvaret for at vurdere det indsendte materiale. Medlemsstaten 
udarbejder på baggrund af materialet en vurderingsrapport, der bliver sendt i høring hos de 
øvrige lande for på denne måde at kvalitetssikre rapporten. Såfremt det skønnes 
nødvendigt vil der desuden blive indkaldt til ekspertmøder i en eller flere af de fem 
grupper: Fysisk-kemisk, toksikologi, skæbne, økotoksikologi og rester i fødevarer. 
Møderne bliver indkaldt af den europæiske fødevaresikkerhedsautoritet (EFSA), der også 
er ansvarlig for at sende vurderingsrapporten i høring hos landene.  
EFSA er finansieret af EU, men er derudover uafhængig af Kommissionen. EFSA blev 
grundlagt i 2002, bl.a. som følge af, at de europæiske myndigheders håndtering af 
kogalskabskrisen medførte en faldende tillid til myndighederne hos forbrugerne. 
Oprettelsen af autoriteten havde derfor bl.a. til formål at lave en klar adskillelse mellem 
risikovurdering (EFSA) og risikostyring (Kommissionen). Samtidig blev EFSA ansvarlig 
for risikokommunikation (Przyrembel 2009). EFSA giver videnskabelig rådgivning og er 
på pesticidområdet ansvarlige for risikovurdering af aktivstoffer, der bl.a. består i, at de 
udarbejder en konklusion af risikovurderingen. Deres konklusioner kan godt være særligt 
skrappe for at understrege deres uafhængighed af Kommissionen (Hansen 2010). 
Konklusionen sendes til Kommissionen og medlemslandene, hvorefter Kommissionen 
udarbejder et forslag om enten et optagelsesdirektiv eller et ikke-optagelsesdirektiv. 
Såfremt Kommissionen anbefaler, at stoffet godkendes, vil direktiv-forslaget også 
indeholde eventuelle forslag til restriktioner i anvendelsen. Der stemmes herefter om 
forslaget i den Stående Komité for Fødevarekæden og Dyresundhed. Såfremt der ikke 
opnås kvalificeret flertal i den Stående Komité skal forslaget behandles i Rådet. Eftersom 
dette er en meget omstændelig proces, vil der typisk ikke blive stillet forslag om optagelse 
eller ikke-optagelse, før Kommissionen vurderer, at der kan samles et flertal (Hansen 
2010). En godkendelse af et aktivstof gælder som regel i 10 år. 
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Når firmaerne efterfølgende vil have deres produkter godkendt i Danmark, indsender de en 
ansøgning til Miljøstyrelsen. Der findes forskellige godkendelsestyper alt efter, om det er 
første gang et produkt godkendes eller om produktet er identisk med et, der allerede er på 
markedet i Danmark. I det følgende beskrives processen for førstegangsgodkendelser.  
Kravene til en ansøgning om godkendelse fremgår af direktivets bilag III og hertil har 
Danmark særlige krav. Eksempelvis skal grundvandsvurderinger udføres efter særlige 
danske retningslinjer. 
Miljøstyrelsen sender ansøgningen i høring hos henholdsvis Det Jordbrugsvidenskabelige 
Fakultet (DJF) og Fødevarestyrelsen. Hos DJF undersøger de effektiviteten af produktet, 
dvs. om det faktisk kan anvendes til at bekæmpe de skadevoldere, der er angivet samt om 
det er farligt for bier. Hos Fødevarestyrelsen vurderer de, om eventuelle rester i fødevarer 
overholder de gældende grænseværdier. Herefter udarbejdes en sundhedsvurdering og en 
miljøvurdering. På baggrund af disse vil produktet enten blive godkendt eller få afslag. De 
produkter, der bliver godkendt, får tillagt forskellige restriktioner. I godkendelsesbrevet får 
firmaet således en etikettekst, der skal trykkes ordret på de etiketter, der kommer på 
produkterne. Inden firmaet kan markedsføre produktet, skal de trykte etiketter godkendes 
af både Miljøstyrelsen og DJF. En etikettekst kan eksempelvis indeholde en sætning om, at 
produktet ikke må anvendes nærmere end 2 m fra vandmiljøet eller det kan være mærket 
’farligt for bier’. Det vil sige, at når et produkt godkendes, er det ikke ensbetydende med, 
at det ikke kan have negative effekter på miljøet. En godkendelse af et produkt gælder, 
indtil EU-godkendelsen af aktivstoffet udløber.  
Datakrav 
Datakravene til en ansøgning fremgår som nævnt af direktivets bilag II og III og 
ansøgningerne benævnes følgelig Annex II eller Annex III dossier. Begge dossiers består 
af hovedpunkterne fysisk-kemiske egenskaber, analytiske metoder, toksikologi, 
restkoncentrationer, skæbne og økotoksikologi. Annex III dossieret skal desuden indeholde 
anvendelses- og effektivitetsdata. Det følgende er en uddybning af de krav, der stilles til 
skæbnestudier samt økotoksikologi.    
Som udgangspunkt skal et Annex II dossier indeholde undersøgelser for virkninger på 
fugle, akutte og kroniske effekter på fisk samt virkninger på fisks reproduktion, 
bioakkumulering i fisk, akut toksicitet for dafnier samt virkninger på dafniers 
reproduktion, effekt på alger, akut toksicitet for honningbier og andre nyttige leddyr, 
toksicitet for regnorme og andre makroorganismer i jorden, virkninger på mikroorganismer 
i jorden samt virkninger på andre non-target organismer, der kan tilhøre en risikogruppe og 
virkninger på biologiske metoder til rensning af spildevand. Såfremt aktivstoffet forventes 
at fordele sig til og blive i sediment, skal der desuden udføres tests med dansemyggelarver. 
Hertil skal der udføres skæbnestudier for stoffets adfærd og nedbrydning i jord, vand og 
luft. Disse studier omfatter identifikation af metabolitter i vand, luft og mindst tre 
jordtyper, mobilitet i mindst tre jordtyper samt adsorption og desorption i vand.  
 Kravene i annex III dossieret til økotoksikologiske studier indeholder virkninger på fugle, 
akut toksicitet for fisk og dafnier, virkninger på andre organismer uden for målgruppen 
samt andre hvirveldyr, der lever på land, bier og andre nyttedyr, regnorme og andre 
makroorganismer i jorden samt mikroorganismer, der lever i jorden. Dertil kan der for 
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bestemte midler kræves undersøgelser for kroniske og reproduktive effekter på fisk, 
bioakkumulering i fisk, reproduktive effekter for dafnier samt effekter på alger. Kravene til 
skæbnestudier svarer til kravene for Annex II samt prøver vedrørende fordeling og 
spredning i jord, vand og luft.  
Omfanget af studier kan reduceres som følge af stoffets art eller anvendelse, eksempelvis 
er bistudier ikke påkrævet for et stof, der udelukkende skal anvendes i lukkede væksthuse. 
Såfremt ansøgningerne ikke lever op til datakravene, skal der ligge en begrundelse for, 
hvorfor visse studier er udeladt. Myndighederne har desuden mulighed for at forlange 
supplerende undersøgelser, såfremt dette skønnes nødvendigt. 
I den nye forordning er kravene til godkendelse af pesticider skærpet på en række områder. 
En af de store ændringer i den nye forordning er, at hjælpestoffer, safeners og synergister11 
fremover skal godkendes ligesom aktivstoffer. Dertil kan stoffer, der klassificeres som 
enten POP-, PBT- eller vPvB-stoffer, ikke blive godkendt. Med andre ord er der i den nye 
forordning øget fokus på stoffer, der kan udgøre en risiko på længere sigt. Kriterierne for 
de tre kategorier fremgår af tabel 2.  
 
Tabel 2 Kriterier til karakterisering af POP-, PBT- og vPvB-stoffer ifølge  
den nye pesticidforordning. Et kriterie i hver kategori skal opfyldes. 
 
	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
11 Hjælpestof: Stof, der fx sikrer holdbarheden eller øger opløseligheden i vand. Safener: Stof, der beskytter 
nytteplanterne mod aktivstoffets toksicitet. Synergist: Stof, der forstærker virkningen af aktivstoffet. 	  
 Persistens Bioakkumulering Andet 
POP  
DT50 i vand er på over to 
måneder, på over seks 
måneder i jord eller på over 
seks måneder i sediment. 
BCF > 5000/logKow 
> 5 eller andre 
grunde til 
bekymring, ex høj 
bioakkumulering i 
non-target 
organismer 
Potentiale for transport i miljøet over 
store afstande: Hvis stoffet måles i 
bekymrende koncentrationer langt fra 
udledningskilder, hvis overvågningsdata 
viser, at stoffet er blevet transporteret 
over store afstande eller hvis 
modelresultater viser, at stoffet potentielt 
kan transporteres over store afstande.  
PBT  
DT50 på over 60 dage i 
havvand, 40 dage i ferskvand 
eller ved flodmundinger, 180 
dage i havsediment, 120 dage 
i sediment ved ferskvand eller 
flodmundinger eller 120 dage 
i jord 
BCF > 2000 
(svarer til logKow  
> 4,6) 
NOEC ved langtidseksponering for 
saltvands- eller ferskvandsorganismer er 
på under 0,01 mg/L, stoffet er 
klassificeret som kræftfremkaldende eller 
reproduktionstoksisk eller der foreligger 
anden dokumentation for kronisk 
toksicitet. 
vPvB  
DT50 på over 60 dage i 
havvand, ferskvand eller ved 
flodmundinger, 180 dage i 
havsediment, i sediment ved 
ferskvand eller flodmundinger 
eller 180 dage i jord 
BCF > 5000 - 
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Diskussion	  
I det følgende vil EU's procedure for miljørisikovurdering af lægemidler blive diskuteret. 
Diskussionen vil tage udgangspunkt i en sammenligning med de svenske modeller og EU's 
fremgangsmåde i forhold til pesticider.  
Godkendelsesprocedurer 
Som følge af den tiltagende harmonisering EU-landene imellem bliver stadig flere 
vurderinger af både pesticider og lægemidler foretaget på EU-niveau efter fælles regler. 
For pesticidernes vedkommende er det samtlige aktivstoffer, der behandles på EU-niveau, 
mens mange lægemidler stadig kan blive vurderet kun på nationalt niveau. Selv om alle 
pesticider undersøges centralt, skal selve produkterne have en national godkendelse. Dette 
sikrer, at det enkelte land har mulighed for at afvise et produkt, selv om aktivstoffet er 
godkendt i EU12. I modsætning hertil kan de enkelte lande ikke afvise et lægemiddel, der er 
godkendt efter den centrale procedure. Der kan argumenteres for, at det giver mening i 
forhold til pesticider, fordi der er forskellige klimatiske forhold, der gør sig gældende i de 
forskellige lande, hvilket ikke har betydning i forhold til lægemidler.  
Godkendelsesprocedurerne for pesticider og lægemidler adskiller sig desuden ved, at 
risikostyringen er mere tydelig for pesticiderne. Her vurderes hvert stof og efterfølgende 
hvert produkt og ud fra de fremlagte data defineres den acceptable risiko. Det udmønter sig 
i, at nogle ansøgninger afvises, mens de godkendte stoffer og produkter får pålagt 
restriktioner i anvendelsen. Omvendt har en høj miljørisiko ingen betydning for, om 
lægemiddelproduktet godkendes. Risikostyring består for lægemidler i, at man ved 
udarbejdelse af lovgivningen har besluttet, at enhver miljørisiko kan accepteres, hvis 
mennesker i øvrigt kan have nytte af produktet. Ved selve godkendelsesprocessen består 
risikostyringen således udelukkende i at sikre, at de påkrævede data fremskaffes.  
 
Den miljøfaglige kompetence skal sikres 
I og med at mange afgørelser baseres på andre landes evalueringsrapporter, stiller dette 
store krav til et minimum af faglig kompetence på miljøområdet i alle EU's medlemslande. 
Eftersom miljøspørgsmålet generelt fylder lidt i den samlede vurdering af et lægemiddel, 
kan det ikke udelukkes, at miljørisikovurderingerne i nogle lande underprioriteres. At der 
er forskel på kvaliteten af de enkelte landes vurderinger indikeres af, at Danmark har et 
erklæret mål om at være blandt de lande, der oftest bliver ønsket af ansøger eller bliver 
udpeget af EMA (Indenrigs- og Sundhedsministeriet et al. 2002). Dette mål skyldes, at det 
anses for vigtigt, at Danmark har indflydelse på de vurderingsrapporter, der bliver 
udarbejdet. Det ville derfor være positivt at foretage en undersøgelse af de enkelte landes 
arbejde med miljørisikovurderingerne for at klargøre, om alle prioriterer det og om den 
faglige kompetence er til stede. CTD-dossieret er fx meget omfangsrigt og kun en lille del 
omhandler miljø. Det er derfor ikke umuligt at forestille sig, at denne del ikke altid 
prioriteres. 
	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
12 Med den nye forordning ændrer dette sig imidlertid med de nye zonegodkendelser.  
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Derudover er miljøarbejdet i det hele taget lidt gemt af vejen, når det drejer sig om 
lægemidler. Det fremgår således ingen steder, at Safety Working Party arbejder med 
miljøspørgsmål, ligesom jeg kun har fået kendskab til den tekniske arbejdsgruppe ved 
personlig henvendelse til Lægemiddelstyrelsen. SWP kunne få tildelt en større rolle fx ved, 
at den uofficielle arbejdsgruppe blev gjort officiel og eventuelt blev delt op i en fysisk-
kemisk del, en økotoksicitetsdel og en skæbnedel i stil med ekspertgrupperne i EFSA.  
Endelig adskiller godkendelsen af lægemidler og pesticider sig ved, at pesticidansøgninger 
sendes i høring, mens dette ikke sker for lægemidler. Det er meget få ansatte i 
Lægemiddelstyrelsens godkendelsesgruppe, der arbejder med miljørisikovurderinger og 
det ville være oplagt, at fx Miljøstyrelsen blev høringspartner eller at der som minimum 
blev oprettet et formelt samarbejde mellem Lægemiddelstyrelsen og andre med en 
miljøfaglig kompetence, så der kunne komme mere faglig udveksling i det daglige.  
 
Risikokommunikation 
Der kræves en vis faglighed for at kunne vurdere, om et stof udgør en risiko for miljøet. 
Selv hvis man er i besiddelse af denne faglighed, gælder det, at jo nemmere adgang man 
har til information, jo bedre kan man vurdere denne risiko. Det er derfor ganske positivt, at 
man på EMAs hjemmeside kan finde vurderingsrapporter for de godkendte lægemidler. 
Imidlertid er det problematisk, at der i de fleste tilfælde kun er et ganske lille afsnit om 
miljørisikovurdering og at de fleste af rapporterne kun indeholder selve konklusionen og 
ikke de argumenter, der ligger bag. I ovenstående eksempel med stoffet temozolomid ville 
det fx have været muligt at notere, at PECoverfladevand tidligere var blevet beregnet til at ligge 
under 0,01 µg/L, ligesom man for stoffet indacaterol kunne tilføje, hvorfor det ikke anses 
for at udgøre en risiko for miljøet. Sådanne tilføjelser ville ikke kræve mere end 1-2 linjer 
ekstra og det må formodes, at den, der har udarbejdet rapporten, ligger inde med sådanne 
informationer for at have kunnet lave vurderingen. Ligeledes viser andre EPARs, at det er 
muligt at skrive argumenterne med ind i rapporten.  
En søgning på fass.se og janusinfo.se viser, at der er foretaget adskillige miljøstudier for 
temozolomid og at det vurderes, at stoffet ikke udgør en risiko for miljøet. Uden kendskab 
til disse sider har man imidlertid kun konklusionen i EPAR’en og det kan virke suspekt, at 
fraværet af en miljørisikovurdering accepteres på et tilsyneladende simpelt grundlag.  
Risikokommunikationen om miljørisikovurdering af lægemidler kunne således nemt 
forbedres. EFSA har det som en klar opgave at forestå risikokommunikationen i 
forlængelse af deres øvrige opgaver, mens det ikke er eksplicit formuleret for EMA. 
Igennem årene har der været en del kritik af manglende gennemsigtighed i EMAs arbejde13 
(Permanand et al. 2006) og dette er endnu et punkt, hvor kommunikationen til 
offentligheden kunne være bedre.  
De to svenske hjemmesider viser, at det er muligt at informere om lægemidlers 
miljøpåvirkninger på en overskuelig og lettilgængelig måde. Det kunne være ønskeligt, at 
en sådan form for information også var tilgængelig via Lægemiddelstyrelsen eller EMA.  
	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
13 EFSA har dog også modtaget en lignende kritik. 
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Trinvis vs. komplet vurdering 
Lægemidler miljøvurderes i EU efter en trin-opdelt procedure, hvor der for hvert trin stilles 
større krav til omfanget af data. Resultaterne fra fase I er således afgørende for, om 
vurderingen skal fortsætte til fase IIA og ligeledes er resultaterne fra fase IIA afgørende 
for, om vurderingen skal fortsætte til fase IIB og hvilke studier, der i så fald skal udføres 
på dette trin. Dette er meget anderledes end pesticidvurderingerne. Ved ansøgning om 
godkendelse af pesticider skal der fra begyndelsen foreligge et dossier med omfattende 
økotoksikologiske studier. Såfremt de nødvendige studier ikke foreligger, bliver firmaet 
bedt om at levere de manglende data og indtil dette sker, går behandlingen af ansøgningen 
i bero. Med andre ord bliver pesticider risikovurderet efter den mere klassiske procedure, 
hvorimod der for lægemidler udføres en lille del af fareidentifikationen (PBT-screening) 
og en lille del af eksponeringsvurderingen (forventet koncentration i overfladevand).  
Den trinvise tilgang er problematisk, både fordi det ikke kan udelukkes, at et givent stof 
kan have effekter selv i koncentrationer under 0,01 µg/L og især fordi det kun er 
koncentrationen i det akvatiske miljø, der indledningsvist bliver estimeret. Mange 
lægemiddelstoffer er lipofile og der er følgelig høj sandsynlighed for, at de kan findes i 
enten sediment eller jord (Williams et al. 2009). Vejledningen indeholder heldigvis en 
klausul om, at der skal udføres en fuldstændig vurdering for meget lipofile stoffer samt 
potentielt hormonforstyrrende stoffer uanset de producerede mængder. Som nævnt gælder 
meget lipofile stoffer dog kun stoffer med en logKow over 4,5.  
Dertil skal risikoen for det terrestriske miljø kun vurderes for stoffer, der ikke er 
umiddelbart nedbrydelige og har en Koc over 10.000. Ydermere skal disse studier kun 
udføres, hvis stoffet har vist en potentiel risiko for det akvatiske miljø. I værste fald kan 
stoffer have en Koc lige under 10.000 og være uproblematiske for det akvatiske miljø, men 
udgøre en risiko for jordmiljøet. Dette vil grundet den trinopdelte procedure ikke blive 
opdaget.  
Der kan argumenteres for, at tærsklen er meget konservativ (Meisel et al. 2009) og dertil 
kan man sige, at eftersom miljørisikovurdering af lægemidler er relativt nyt, er det 
fordelagtigt at fokusere på de virkelig problematiske stoffer og ikke spilde tid og 
ressourcer på stoffer, der ikke umiddelbart udgør en risiko. Imidlertid viser 
Stockholmmodellen og den simplificerede klassificering fra den svenske 
lægemiddelindustri, at det er muligt at foretage en simpel vurdering af alle stoffer og 
samtidig generere et minimalt datagrundlag. I de svenske modeller er det terrestriske miljø 
ganske vist heller ikke inddraget. Eftersom der snart foreligger indledende vurderinger af 
alle stoffer i forhold til det akvatiske miljø, vil det imidlertid være oplagt at fortsætte 
arbejdet med en tilsvarende kortlægningsprocedure for det terrestriske.  
Ulemperne ved den trinopdelte procedure er således, at man risikerer at underestimere 
risikoen ved visse stoffer og at der ikke genereres effektdata.  
 
PBT-kriterier 
Lægemidler skal kun screenes for PBT, hvis logKow er over 4,5. Denne tærskel er ikke 
umiddelbart værre eller bedre end kravene for pesticider. I henhold til den nye 
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pesticidforordning skal POP- og vPvB-stoffer således have en logKow over 5, mens PBT-
stoffer skal have en logKow over 4,6 samtidig med, at de skal være svært nedbrydelige og 
særligt toksiske. I de svenske lægemiddelmodeller betragtes et stof imidlertid som 
potentielt bioakkumulerbart allerede ved en logKow på over 3. De forskellige 
tærskelværdier er et meget tydeligt eksempel på, at politik spiller en væsentlig rolle. 	  
Økotoksikologiske data 
Miljøvurdering af lægemidler adskiller sig markant fra de tilsvarende vurderinger for 
pesticider i forhold til de krav, der stilles til økotoksikologiske data. Det nuværende 
pesticid-direktiv såvel som den kommende pesticid-forordning indeholder meget 
specifikke krav til hvilke data, der skal leveres i forbindelse med en ansøgning om 
registrering eller godkendelse. I lovgivningen for lægemidler er det ganske vist nævnt, at 
der skal foretages en miljøvurdering, men uden nogen form for detaljer. Detaljerne er 
efterfølgende kommet med EMAs retningslinjer.  
 
Tabel 3: Krav til økotoksikologiske tests for henholdsvis lægemidler og pesticider. Resultatet af fase IIA er  
bestemmende for, hvilke tests der skal foretages i fase IIB. Det er således ikke nødvendigvis alle tests,  
der bliver udført, selv om stoffet skal vurderes i fase IIB. 
 
Tabel 3 opsummerer de forskellige datakrav og det er tydeligt, at der stilles langt større 
krav på pesticidområdet. Især er kravene til forsøg med terrestriske organismer langt 
mindre til lægemidler end til pesticider. Dette skyldes sandsynligvis, at spildevand 
betragtes som den primære spredningsvej, hvorfor der ikke har været den store interesse 
for sediment og jord (Hernando et al. 2006) samt at det terrestriske miljø traditionelt set 
ikke har haft samme bevågenhed som det akvatiske (Römbke & Knacker 2003).  
 EMA I EMA IIA EMA IIB Pesticider 
Vandmiljø 
- Fisk 
Dafnier 
(reproduktion) 
Alger 
Evt. yderligere kroniske 
forsøg 
Fisk (akut, kronisk, reproduktion 
og bioakkumulering) 
Dafnier (akut og reproduktion) 
Alger 
Sediment 
- - Tanglopper, børsteorme eller 
dansemyggelarver  
Studier udføres, hvis vand-
sediment studiet i fase IIA 
viser, at mere end 10 % af 
stoffet kan findes i sediment 
efter 14 dage 
Dansemyggelarver samt 
opfølgende studier, hvis 
forsøgene med dansemyggelarver 
peger på en risiko for 
sedimentlevende organismer 
Jord 
- - Planter, regnorme (akut) og 
Collembola (reproduktion). 
Studier udføres hvis Koc > 
10.000 og stoffet ikke er 
umiddelbart nedbrydeligt 
Fugle 
Honningbier og andre nyttige 
leddyr 
Regnorme og andre 
makroorganismer i jorden 
Mikroorganismer i jorden  
Andre non-target organismer, der 
kan tilhøre en risikogruppe 
Slam 
- Mikroorganismer. 
Respirationstest. 
Yderligere studier udføres, 
hvis fase IIA indikerer en 
risiko for mikroorganismer. 
Standardtest, fx 
Pseudomonas putida 
Virkninger på biologiske metoder 
til rensning af spildevand. 
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Visse af kravene til pesticider skyldes selvfølgelig deres anvendelse. Eksempelvis er det 
ikke oplagt, at der stilles krav om, at der for lægemidler udføres forsøg med fugle eller 
honningbier.  
I forhold til sediment gælder det for begge grupper, at studier kun skal udføres, hvis det 
forventes, at stoffet fordeler sig til sedimentet. Ligeledes er det for begge grupper som 
udgangspunkt tilstrækkeligt at udføre sedimentforsøg med en enkelt organisme.  
Skæbne 
Pesticider og lægemiddelstoffer spredes til miljøet ad vidt forskellige veje og følgelig er 
der meget forskellige krav til skæbnestudier. For lægemidler er der for vandmiljøet 
udviklet særlige formler til at beregne den forventede koncentration i vandmiljøet, mens 
der for jordmiljøet skal anvendes formler anvist i TGD’en. For pesticider er der udviklet 
meget detaljerede modeller til at estimere stoffers skæbne i jord og eventuelle udvaskning 
til grundvandet. På grund af de forskellige anvendelser er det meningsløst at applikere 
pesticidmodellerne direkte på lægemiddelstoffer. Derimod vil der være en ide i at udvikle  
 
 
Tabel 4: Krav til skæbnestudier for lægemidler. Resultatet af fase IIA er bestemmende for, 
 hvilke beregninger der skal foretages i fase IIB. Det er således ikke nødvendigvis alle  
beregninger, der bliver udført, selv om stoffet skal vurderes i fase IIB. 
 
særlige modeller for lægemidler. Som et minimum bør der være en indledende vurdering af 
stoffernes potentielle forekomst i slam, hvorved den potentielle kontaminering af 
jordmiljøet kan vurderes ud fra et mere konkret grundlag. Sorptionsstudierne er i dag en 
del af fase IIA og bør flyttes til fase I. 
Igen gælder det, at vurderingen af lægemidler adskiller sig fra vurderingen af pesticider i 
kraft af den trin-delte procedure. Som det fremgår af tabel 4, er det således først i fase II, at 
der skal laves skæbnestudier for sediment og eventuelt jord.  
 Fase I Fase IIA Fase IIB 
Overfladevand 
Formel baseret 
på den 
maximale dosis 
af aktivstof 
PEC forbedres vha. beregning 
af markedspenetreringsfaktoren 
PEC forbedres ved at anvende 
EUSES til at beregne den fraktion 
der udledes til vand og ved at 
inddrage viden om den fraktion, der 
udskilles af kroppen 
Sediment 
- Aerobisk og anaerobisk 
transformering i vand-sediment 
systemer 
- 
Jord 
- - Beregninger efter TGD’en og med 
en slamkoncentration beregnet med 
SimpleTreat, hvis Koc > 10.000 og 
stoffet ikke er umiddelbart 
nedbrydeligt.  
Grundvand - Simpel estimering - 
Nedbrydning - Nedbrydning i slam Nedbrydning i jord, såfremt Koc > 10.000 
Slam 
- - Modellering med SimpleTreat, hvis 
fase IIA indikerer en risiko for 
mikroorganismer og/eller hvis der 
skal laves beregninger for 
jordmiljøet 
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Usikkerhedsfaktorer 
Anvendelse af PNEC er en integreret del af risikovurdering og indgår i både vurderingen af 
lægemidler og i vurderingen af pesticider. For pesticider anvendes de usikkerhedsfaktorer, 
der foreslås i TGD’en, hvilket betyder, at de kan ligge mellem 1 og 10.000. For lægemidler 
anvendes en standard-usikkerhedsfaktor på 10. Den lave usikkerhedsfaktor forekommer 
ekstra bizar, når det tages i betragtning, at den anvendes allerede i fase IIA i vurderingen. 
På dette niveau stilles der kun krav om, at der er lavet studier på basis-sættet alger, dafnier 
og fisk. Ifølge TGD’en skal der med så få data anvendes en usikkerhedsfaktor på 1000. 
Ganske vist skal disse udføres som kroniske tests, hvilket i så fald kan nedsætte 
usikkerhedsfaktoren til 100. Den lave usikkerhedsfaktor kan betyde, at de risikobrøker, der 
beregnes i fase IIA, ligger under 1 og dermed have som konsekvens, at risikovurderingen 
ikke fortsætter til fase IIB. En gennemgang af SECIS’s frivillige system viste således, at en 
ændring i usikkerhedsfaktoren i flere tilfælde resulterede i en ændret risikobrøk 
(Ågerstrand og Rudén 2010).  
Delkonklusion	  
Miljørisikovurdering af lægemidler skal udføres efter retningslinjer udarbejdet af det 
europæiske lægemiddelagentur. Retningslinjerne understøtter EU-lovgivningen, hvor der 
stilles krav om, at miljørisikovurdering skal indgå som en del af ansøgninger om 
godkendelse af lægemidler. Godkendelser kan foregå efter en central eller en national 
procedure. Den centrale godkendelsesprocedure foregår i lægemiddelagenturets udvalg for 
humanmedicinske lægemidler, der uddelegerer vurderingerne til de enkelte medlemslande.  
Proceduren for miljøvurdering af lægemidler adskiller sig på flere områder fra den 
tilsvarende for pesticider. Især adskiller den sig ved at være en trinopdelt proces. Fordelen 
ved denne tilgang er, at der ikke spildes ressourcer på stoffer, der er umiddelbart 
uproblematiske. Ulemperne er, at der er en potentiel fare for at undervurdere risikoen for 
visse stoffer samt at der ikke genereres data.  
Miljørisikovurderingerne kunne forbedres ved, at der var en form for kvalitetssikring af de 
enkelte landes vurderingsrapporter. Der er allerede indarbejdet kvalitetssikring i det 
europæiske godkendelsessystem, men der er grund til at tro, at miljødelen kunne prioriteres 
højere. Dette kommer også til udtryk i myndighedernes miljøkommunikation. Hverken 
EMA eller Lægemiddelstyrelsen har således information om lægemidlers 
miljøpåvirkninger på deres hjemmesider og oplysningerne i EMAs vurderingsrapporter er 
meget sparsomme. Derudover kan miljørisikovurderingerne forbedres ved, at der udvikles 
specifikke skæbnemodeller og ved at usikkerhedsfaktorer bliver bestemt på baggrund af de 
foreliggende data i stedet for, at der som standard anvendes en usikkerhedsfaktor på 10. 
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Kapitel	  4:	  Ketoconazol	  
I dette kapitel får du en kort introduktion til modelstoffet ketoconazol. Introduktionen 
dækker en beskrivelse af forbruget samt en gennemgang af de vigtigste fysisk-kemiske 
egenskaber. Begge dele vil i kapitel 6 blive anvendt til at beregne stoffets fordeling i 
miljøet.  
Introduktion	  
Ketoconazol blev opdaget i 1976 og introduceret i 1981 som et nyt stof i en helt ny gruppe 
til både systemisk og lokal behandling af svamp samt som et af de første orale 
svampemidler (Medicinhåndbogen 2009). Stoffet findes i dag i tabletter, hvor det i 
Danmark markedsføres under navnet Nizoral og i shampoo, hvor det markedsføres under 
navnene Nizoral, Kezoral, Ketoconazole Shampoo ”Actavis” 2 % og Ketoconazol 
”Alternova” (Lægemiddelstyrelsen 2010e). Dertil findes ketoconazol også i creme, der dog 
ikke markedsføres i Danmark.  
 
Forbrug 
Figur 4 viser den solgte mængde ketoconazol i Danmark fra 2005-2009. Lægemidler 
grupperes i det såkaldte ATC-system (Anatomical Therapeutical Chemical Classification 
System), der er WHO’s klassificeringssystem, hvor lægemidler inddeles i 14 anatomiske 
hovedgrupper14.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
14 A: Fordøjelsesorganer og stofskifte, B: Blod og bloddannende organer, C: Hjerte og kredsløb, D: 
Dermatologiske midler, G: Urogenitalsystem og kønshormoner, H: Hormoner til systemisk brug, J: 
Infektionssygdomme, systemiske midler, L: Antineoplastiske og immunmodulerende midler, M: Muskler, 
led og knogler, N: Centralnervesystemet, P: Parasitologi, R: Respirationsorganerne, S: Sanseorganerne, V: 
Varia 
Figur 4 Forbrug af ketoconazol i Danmark 2005-2009. 
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Hver hovedgruppe opdeles i yderligere fem niveauer og hvert stof får følgelig en unik 
ATC-kode. Et stof kan virke inden for flere terapeutiske grupper og kan derfor findes i 
flere ATC-grupper. Dette er tilfældet for ketoconazol, der findes i ATC-gruppe D01AC08 
(hudmidler) og J02AB02 (systemiske midler til infektionssygdomme). Dertil findes stoffet 
også til vaginalt brug i gruppe G01AF11, hvilket dog ikke føres i Danmark. I resten af 
teksten refereres der til de to grupper som gruppe D og gruppe J.   
Den mørkegrønne søjle i figur 4 viser således forbruget af ketoconazol til udvortes brug  
(shampoo), mens den lysegrønne del af søjlerne viser forbruget af ketoconazol til indvortes 
brug (tabletter). Det fremgår heraf, at forbruget af tabletter er minimalt i forhold til 
forbruget af shampoo samt at forbruget ligger forholdsvis stabilt med en let faldende 
tendens. I 2009 lå det samlede danske forbrug på 335,4 kg ketoconazol. 
For ketoconazol i gruppe D findes der i øjeblikket ingen offentligt tilgængelige opgørelser 
over de solgte mængder, da de tidligere tal var misvisende, eftersom de var baseret på den 
såkaldte definerede døgn dosis (DDD, se nedenfor). Lægemiddelstyrelsen er derfor ved at 
forny deres statistikker, så forbrug af lægemidler fremover kommer til at blive anført i en 
eller anden form for mængde (pers.komm. Jensen 2010). De her anvendte tal baserer sig på 
upublicerede oplysninger fra Lægemiddelstyrelsen om mængde solgt præparat samt 
oplysninger om præparaternes indhold af ketoconazol.  
Mange lande i Europa har ikke offentliggjorte salgstal og endnu færre har detaljerede 
statistikker (pers.komm. Jensen 2010). Det har derfor ikke været muligt at finde nøjagtige 
tal for det europæiske forbrug. En gennemgang af statistikkerne fra de øvrige nordiske 
lande (Sverige, Norge, Finland og Island) viser, at forbruget af ketoconazol i gruppe D 
enten opgøres i DDD eller ikke fremgår af forbrugsoversigterne. Da forbrug baseret på 
DDD i denne gruppe må formodes at være misvisende, har jeg valgt ikke at anvende disse 
tal. På det svenske LIFs hjemmeside angives den solgte mængde ketoconazol i Sverige til 
428 kg pr. år. Denne mængde ligger på niveau med det danske forbrug og hvis det antages, 
at det danske forbrug er udtryk for et gennemsnitligt forbrug i EU, vil det årlige forbrug i 
EU være 33.205 kg15. 
Defineret døgn dosis (DDD) 
De solgte mængder blev tidligere opgjort som defineret døgn dosis (DDD), der fastsættes 
af WHO. En DDD svarer til den mængde aktivstof, en voksen person på 70 kg skal have 
pr. døgn. For midler som shampoo og creme angiver WHO imidlertid ingen DDD, da det 
daglige forbrug er meget varierende i forhold til infektionens spredning (WHO 2010).  
For ATC-gruppe J kan DDD stadig anvendes, da det er tabletter, hvor der indtages en 
bestemt dosis. En DDD i denne gruppe er 200 mg. For ketoconazol i gruppe D kan man 
med en grov beregning estimere en tilnærmet DDD. Hvis man antager, at man maksimalt 
bruger 10 ml shampoo og at man anvender shampoo hver dag, fås en DDD på 200 mg, da 
der i de shampoo’er, der forhandles i Danmark er 2 % (2 mg/g) ketoconazol. Med andre 
ord svarer den tilnærmede DDD for ketoconazol i gruppe D til den fastsatte DDD for 
ketoconazol i gruppe J.  
	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
15 Udregningen er baseret på det danske forbrug fra 2009 på 335,4 kg ketoconazol og en befolkning i 
Danmark og EU på henholdsvis 5 og 495 millioner indbyggere.   
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Fysisk-­‐kemiske	  data	  
Lægemidlers skæbne i miljøet bestemmes for en stor del af stoffets iboende egenskaber. 
Disse egenskaber omfatter bl.a. molekylær struktur, størrelse, form, speciering, 
opløselighed, nedbrydelighed og hydrofobicitet. Ud fra oplysninger om de fysisk-kemiske 
egenskaber kan der laves en indledende karakteristik, idet disse er bestemmende for 
stoffets mobilitet, flygtighed og sorption (Jjemba 2008). Ud fra de fysisk-kemiske 
parametre i tabel 5 er det således muligt at foretage en screening af stoffets potentiale for 
bioakkumulering, fordampning og binding til jord.  
For lægemidler vil der foreligge oplysninger om disse egenskaber, eftersom de genereres i 
forbindelse med udviklingen af stoffet (Jjemba 2008). På grund af databeskyttelse er de 
imidlertid ikke nødvendigvis offentligt tilgængelige. 
 
Tabel 5 Fysisk-kemiske egenskaber for ketoconazol. 
Strukturformel 
 
 
 
 
Kemisk formel C26H28N4O4Cl2 
CAS nr.  65277-42-1 
Molvægt 531,4 g/mol 
Vandopløselighed 0,29 mg/L ved 20º C 
 
 
Damptryk 6,4*10-14 mm Hg ved 20º C 
KH 
 
5,6*10-20 atm*m3/mol ved 25º C 
Smeltepunkt 146 ºC 
pKa 2,94 og 6,51 
logKow 4,35 
logDow 3,78 
 
Kemisk gruppe 
Ketoconazol tilhører gruppen af azoler, der er karakteriserede ved at have en femtakket 
heterocyklisk ring med to dobbeltbindinger. Azoler kan deles op i undergrupper, hvor 
ketoconazol tilhører imidazolerne, hvor mindst to af ringatomerne er nitrogen. Ketoconazol 
har dertil også en piperazinring.  
Azolfungicider er meget anvendte som både lægemidler og pesticider. Blandt 
lægemidlerne findes stofferne fluconazol, micoconazol og econazol, mens nogle af de mest 
kendte azolpesticider er prochloraz, epoxiconazol, propiconazol og tebuconazol.  
Azolerne har det fællestræk, at de virker ved at hindre 14α-demethylering af lanesterol. 
Dette hæmmer ergosterolsyntesen i svampe, hvorved cellemembranen ødelægges16 
(Copping & Hewitt 1998). Visse azolpesticider bliver desuden anvendt som 
plantevæksthæmmere (Roberts & Hutson 1999).  
	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
16 Dette uddybes i kapitel 5. 
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Dissociation 
Fordampning, adsorption og bioakkumulering afhænger for nogle stoffer af mediets pH-
værdi. De nedenfor beskrevne sammenhænge gælder derfor kun for stoffets udissocierede 
del og det er nødvendigt at korrigere for den dissocierede del (Berthelsen & Fenger 2005). 
Dissociationen af et stof beskrives ved hjælp af dets pKa-værdi, der er et udtryk for den 
pH-værdi, hvor den ene halvdel af stoffet findes på neutral form og den anden halvdel på 
ioniseret form. Ketoconazol har to pKa-værdier som følge af, at det har både en imidazol- 
og en piperazinring. Det fremgår af figur 5, der viser dissocieringen af ketoconazol, at først 
ved pH-værdier over 6.5 findes hovedparten af stoffet på neutral form.  
 
	  
Figur 5 Protonering af imidazol- og piperazinringene ved forskellige pH-værdier. Kilde: Beggs 1991 
 
LogDow svarer til logKow korrigeret for den dissocierede del. I EMAs guideline står der 
intet om anvendelse af logDow. Til gengæld er det i Q&A dokumentet udspecificeret, at for 
ioniserbare stoffer skal logDow anvendes i stedet for logKow. LogDow skal bestemmes 
eksperimentelt eller bestemmes som en funktion af pH. Det kan gøres således:  
!!" =    !!"1+ 10!"!!!! 
Ved anvendelse af denne formel, skal Kow være eksperimentelt bestemt og pH skal ligge 
inden for et miljørelevant område (SWP 2010). I SECIS’s guideline er det mere specifikt, 
idet logDow her skal bestemmes ved pH 7. På den svenske lægemiddelindustris 
hjemmeside opgives logDow til 3,78 (Janssen-Cilaq 2010), men det er ikke oplyst hvilken 
pH, den er bestemt ved. Ved anvendelse af ovennævnte formel fås en logDow på 3,72 ved 
pH 7. Som det fremgår af figur 5, burde hovedparten af stoffet ved denne pH være på 
neutral form og logDow burde derfor være lig logKow. 
Bioakkumulering 
Bioakkumulering henviser til, om et stof ophober sig i levende organismer. 
Bioakkumulering kan opdeles i biokoncentrering, hvor organismen optager stoffet direkte 
fra det omgivende miljø og biomagnificering, hvor organismer på højere trofiske niveauer 
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ophober stoffet ved at indtage organismer, der er længere nede i fødekæden. 
Biokoncentrering er af størst betydning for det akvatiske miljø, mens biomagnificering ofte 
er den dominerende faktor for bioakkumulering i fugle og terrestriske arter (Berthelsen & 
Fenger 2005).  
For akvatiske organismer kan potentiale for bioakkumulering bestemmes ud fra den 
såkaldte biokoncentrationsfaktor (BCF), der beskriver forholdet mellem koncentration i 
organismen og koncentration i vand. Denne beregnes ud fra en antagelse, om at der opnås 
en ligevægtstilstand og både optag og udskillelse af stoffet tages med i betragtning. BCF 
kan bestemmes eksperimentelt og i fald sådanne studier mangler, kan potentiale for at 
bioakkumulere indikeres af, at stoffet har en høj Kow, at det har tendens til at adsorbere og 
at det ikke brydes ned gennem hydrolyse o.l. (EC 2003).  
Udover at være en indikator for et stofs bioakkumulerbarhed, kan Kow også anvendes til at 
estimere en BCF for fisk ved hjælp af denne formel:  
 !"#$%&!"#$ = 0.85 ∗ !"#!!" − 0.70 
 
Anvendelse af formlen kræver, at stoffet ikke ioniseres i vand, at molvægten er under 700 
g/mol og at logKow er mindre end 6 (Berthelsen & Fenger 2005). En anden metode til 
estimering af BCF for uladede, lipofile stoffer er følgende:  
 !"# = !!"#"$ ∗   !!" 
 
Hvor flipid er fedtindholdet i organismen i procent. For akvatiske organismer sættes dette 
typisk til 5 %.  
Der er ikke fundet bioakkumuleringsstudier for ketoconazol, men anvendelse af de to 
formler resulterer i BCF-værdier på 326 og 301, hvis logDow på 3,78 anvendes, mens 
beregninger med logKow resulterer i BCF-værdier på 994 og 1119.  
Ifølge TGD’en har stoffer med en BCF over 500 et højt potentiale for at bioakkumulere. 
Det må derfor formodes, at ketoconazol kan bioakkumulere i organismer, hvis det 
hovedsageligt findes på neutral form, mens det ikke er bioakkumulerbart, når det er 
dissocieret. Det kan derudover ikke karakteriseres som hverken et PBT- eller et vPvB-stof, 
da der her kræves BCF på over 2000 og over 5000 (EC 2003).  
 
Fordampning 
Et stofs potentiale for at fordampe kan estimeres ved at se på stoffets KH, den såkaldte 
Henry’s konstant. Henry’s konstant viser et stofs fordeling mellem gas- og vandfasen og 
kan estimeres ved hjælp af oplysninger om damptryk og vandopløselighed.  
Ketoconazol har en KH på 5,6*10-20 atm*m3/mol, hvilket indikerer, at stoffet er mindre 
flygtigt end vand. Det vil derfor ikke være forventeligt, at ketoconazol vil sprede sig 
nævneværdigt til atmosfæren.   
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Mobilitet og adsorption 
Mobilitet henviser til, om et stof er mobilt i jord og dermed kan blive udvasket til 
grundvandet. Mobiliteten afhænger af stoffets evne til at adsorbere til jordpartikler samt af 
jordens struktur. I en jord med mange makroporer kan et stof således udvaskes i tilfælde af 
store regnmængder, selv om stoffet i kraft af dets iboende egenskaber vil have en affinitet 
for at binde sig til jordpartikler.  
Kd er fordelingskoefficienten mellem fast fase og vand og betegner således forholdet 
mellem et stofs koncentration i jord og dets koncentration i vand. Kd kan bestemmes 
eksperimentelt eller estimeres ved hjælp af viden om stoffets adsorptionskoefficient for 
organisk carbon og vand, Koc, og indholdet af organisk carbon i jorden: 
 !!   = !!"×  !!" 
 
Koc kaldes også den kulstofnormaliserede sorptionskoefficient og forventes at være 
nogenlunde stabil i modsætning til Kd, der vil variere afhængig af jordens indhold af 
organisk carbon. Koc kan som regel findes i databaser o.l. eller den kan estimeres ved hjælp 
af Kow: 
 !!"   = 0,41  ×  !!" 
 
Det er vigtigt at være opmærksom på, at ovenstående estimeringer gælder for uladede 
organiske stoffer. Eftersom Koc estimeres ud fra Kow, forudsættes det, at det er stoffets 
hydrofobiske egenskaber, der er afgørende for dets binding til jord (Berthelsen & Fenger 
2005). For uladede organiske stoffer kan mobiliteten karakteriseres ved hjælp af tabel 6.  
 
Tabel 6 Rangering af stoffers mobilitet efter deres Koc. Kilde: Mccall et al. 1980 
 
 
 
 
 
 
 
 
Der er ikke fundet en eksperimentelt bestemt Koc i litteraturen. Ved estimering af Koc ud 
fra Kow fås en Koc på 9178 for ketoconazol, hvilket indikerer, at stoffet er immobilt i jord. 
Såfremt Koc i stedet estimeres ud fra Dow fås en Koc på 2470.  
 
Delkonklusion	  
Ketoconazol findes i både tabletter og shampoo, men shampoo udgør størstedelen af det 
samlede forbrug. Forbruget kan angives i DDD, men for ketoconazol i shampoo er en 
sådan ikke angivet. En grov estimering resulterer dog i, at DDD for denne gruppe svarer til 
Mobilitet Koc 
Meget stor  0-50 
Stor 50-150 
Mellem 150-500 
Lav 500-2000 
Lille 2000-5000 
Immobilt > 5000 
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den DDD, der er angivet for ketoconazol-tabletter. Forbruget kan også angives i mængder 
og lå i Danmark i 2009 på 335,4 kg, hvilket er samme niveau som de foregående år.  
Ketoconazol er et imidazol og ud fra de fysisk-kemiske egenskaber må det forventes, at 
stoffet på dets neutrale form er bioakkumulerbart og at det vil adsorbere til faste partikler, 
eftersom det hverken er flygtigt eller opløseligt i vand. Ved pH-værdier under 6,5 vil det 
formentlig være mindre bioakkumulerbart og have lavere affinitet for faste partikler.  
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Kapitel	  5:	  Økotoksicitet	  
På de følgende sider præsenteres resultaterne af de toksicitetsforsøg, jeg har udført med 
ketoconazol. Ketoconazols toksiske effekt er undersøgt på alger, andemad og 
mykorrhizasvampe. De to første er standardtests udført efter OECDs guidelines, mens den 
sidste er designet til dette speciale. Alger indgår som den eneste af forsøgsorganismerne i 
det testbatteri, der anbefales af lægemiddelagenturet.  
Inden gennemgangen af forsøgene vil der være en kort introduktion til ketoconazols 
virkningsmekanisme samt et oprids af de litteraturværdier, der findes for ketoconazols 
giftighed over for organismer i miljøet. Kapitlet rundes af med en diskussion af, hvordan 
EMAs retningslinjer kan forbedres i forhold til de forsøg, der skal udføres.  
 
Virkningsmekanisme	  
Ketoconazol virker som nævnt ved at påvirke svampes syntese af ergosterol, som det er 
vist i figur 6. Stoffet påvirker ergosterol-syntesen ved at inhibere 14α-demethylering af 
lanesterol gennem forstyrrelse af et CYP450-enzym (Roberts & Hutson 1999). 
Ergosterolsyntesen er central for mange svampe, idet syntesen påvirker cellemembranen. 
Svampe i rækken Phycomycetes syntetiserer dog ikke ergosterol og disse påvirkes derfor 
ikke af azolfungicider (Copping & Hewitt 1998).  
 
 
 
 
 
 
 
 
Ved forstyrrelse eller inhibering af syntesen øges membranpermeabiliteten, hvilket 
resulterer i celledød eller voldsom hæmning af væksten. Dertil forekommer sekundære 
effekter som abnormal morfologi og forstyrrelse af det normale vækstmønster (Roberts & 
Hutson 1999). Et eksempel på ketoconazols virkning ses i figur 7, hvor billedet til venstre 
viser en ubehandlet kultur af svampen Paracoccidioides brasiliensis og billedet til højre en 
kultur behandlet med 1 µg KTC/mL.  
LANESTEROL ERGOSTEROL 
Demethylering 
blokeret af ketoconazol 
Utætte membraner 
Permeabilitetsændringer 
Normale membraner 
Figur 6 Ketoconazols virkningsmekanisme. Kilde: Van Tyle 1984 
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Figur 7 Mikrografier af P. brasiliensis. Til venstre ses en ubehandlet kultur, mens kulturen til højre er behandlet med 1 
µg KTC/mL. Pilene viser celler, hvor ketoconazol har forårsaget skade. Kilde: Negroni de Bonvehi et al. 1981 
 
Studier har vist, at imidazolers effekt ikke begrænser sig til inhibering af ergosterol-
biosyntesen, men at de også kan påvirke andre CYP-enzymer hos mange forskellige 
organismer. Ketoconazol har således vist sig at være en potent hæmmer af især CYP3A 
enzymaktivitet, men også andre enzymer såsom CYP1A. De to enzymer spiller en stor 
rolle i metabolisering af lipofile stoffer, herunder i detoxificering af bl.a. PAH’er 
(Hegelund et al. 2004). Inhibering af disse enzymer kan således have en betydning for 
organismens evne til at nedbryde stoffer. Det har dertil vist sig, at hæmningen af CYP450-
systemet ikke begrænser sig til dyreriget, men at også planters metabolisme kan påvirkes af 
disse stoffer (Contin et al. 1999).   
Endelig kan forstyrrelse af CYP450-systemet også resultere i hormonforstyrrende effekter. 
Således er der bl.a. rapporteret nedsat produktion af testosteron i hanrotter (Bhasin et al. 
1986) og mænd (Gray et al. 1997) samt forsinket igangsætning af fødsel og reduktion i 
antal levendefødte hos hunrotter. Det sidste tyder på, at ketoconazol påvirker syntesen af 
estradiol (Wolf et al. 1999) 
 
Litteraturværdier	  
Økotoksikologiske data for lægemidler er ofte ikke-eksisterende eller ikke tilgængelige. I 
Miljøstyrelsens litteraturudredning vedrørende human medicin i miljøet er konklusionen 
følgelig, at mange stoffer ikke kan vurderes. I rapporten har de i stedet valgt at antage, at 
lægemidler med et højt forbrug og/eller lille nødvendig dosis kan være potentielt 
problematiske. Ketoconazol opfylder her kriterierne til at være potentielt problematisk, 
men det konkluderes samtidig, at stoffet ikke kan vurderes nærmere på grund af manglen 
på økotoksikologiske data (Stuer-Lauridsen et al. 2002). Den amerikanske miljøstyrelse 
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har oprettet en database over videnskabelige artikler, der omhandler lægemidler som 
forureningsstoffer. Databasen indeholder over 10.000 henvisninger til videnskabelige 
artikler, hvoraf kun fire vedrører ketoconazol. Hvis søgningen udvides til at omhandle 
azoler og fungicider generelt, finder man i alt otte artikler, der er relevante i forhold til at 
undersøge ketoconazol.  
På den svenske lægemiddelindustris hjemmeside findes effektdata for alger, dafnier og fisk 
og i databasen WikiPharma er der anført et enkelt studie for ketoconazol. Det ene forsøg i 
WikiPharma er udført med Daphnia magna og ketoconazol blev undersøgt for akut 
giftighed samt effekter på nyfødtes kønsfordeling, antal nyfødte, størrelse af 
moderorganisme, kønsmodning og hamskifte (Haeba et al. 2008). Tabel 7 viser de 
forskellige effektkoncentrationer fundet i litteraturen. Det fremgår af tabellen, at effekter 
findes fra koncentrationer på 1,3 µg/L – 53,9 mg/L og at grønalgen Pseudokirchneriella 
subcapitata er den mest sensitive af de undersøgte organismer. Der er ikke fundet forsøg 
med terrestriske organismer.  
 
 
Tabel 7 Publicerede værdier af ketoconazols økotoksicictet.ErC50 er effektkoncentrationen baseret på hæmning af 
vækstraten, mens EbC50 er effektkoncentrationen baseret på hæmning af arealet under vækstkurven.  
Organisme Dansk artsnavn Endpoint Effekt Reference 
P. subcapitata  
(S.capricornutum) 
Grønalge Hæmning af udbytte 
EbC5072h 
1,3 µg/L Janssen-Cilaq 
2010 
P. subcapitata  
(S.capricornutum) 
Grønalge Hæmning af udbytte 
NOEC 
0,5 µg/L Janssen-Cilaq 
2010 
P. subcapitata  
(S.capricornutum) 
Grønalge Hæmning af vækstrate 
ErC50 
3,2 µg/L Janssen-Cilaq 
2010 
P. subcapitata  
(S.capricornutum) 
Grønalge Hæmning af vækstrate 
NOEC 
0,5 µg/L Janssen-Cilaq 
2010 
D. magna Stor dafnie Akut dødelighed 
EC5048h 
53,9 mg/L Janssen-Cilaq 
2010 
D. magna Stor dafnie Akut dødelighed 
EC5024h 
8,1 mg/L Haeba et al. 
2008 
D. magna Stor dafnie Akut dødelighed 
EC5048h 
1,5 mg/L Haeba et al. 
2008 
D. magna Stor dafnie Kønsfordeling > 1 mg/L Haeba et al. 
2008 
D. magna Stor dafnie Antal nyfødte > 1 mg/L Haeba et al. 
2008 
D. magna Stor dafnie Størrelse af 
moderorganisme 
> 1 mg/L Haeba et al. 
2008 
D. magna Stor dafnie Kønsmodning > 1 mg/L Haeba et al. 
2008 
D. magna Stor dafnie Hamskifte > 1 mg/L Haeba et al. 
2008 
B. rerio Zebrafisk Akut dødelighed 
LC5096h 
> 2,9 mg/L Janssen-Cilaq 
2010 
B. rerio Zebrafisk Akut dødelighed 
NOEC 
0,91 mg/L Janssen-Cilaq 
2010 
P. promelas Bredhovedet elritse 
(Fathead minnow) 
Reproduktion 
LOEC21d 
25 µg/L Ankley et al. 
2007 
P. promelas Bredhovedet elritse 
(Fathead minnow) 
Reproduktion 
NOEC21d 
6 µg/L Ankley et al. 
2007 
- Mikroorganismer i 
slam 
NOEC > 1000 
mg/L 
Janssen-Cilaq 
2010 
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Pseudokirchneriella	  subcapitata	  	  
Introduktion 
Alger indgår sammen med dafnier og fisk i det såkaldte basissæt. Ved registrering af 
miljøfremmede stoffer vil der stort set altid indgå studier af disse tre organismer. 
Algeforsøg er således en af de hyppigste standard-tests og der findes adskillige 
internationalt anvendte guidelines, herunder OECD-guideline nr. 201. Forsøg med 
ferskvandsalger er ofte den eneste phytotoksicitetstest og anvendes til ekstrapolering til 
makrofytter, marine arter og i nogle tilfælde terrestriske arter (Mohan & Hosetti 1999).  
Formålet med forsøget er at finde en EC50-værdi for stoffet ketoconazol (KTC). Idet 
ketoconazols effekt på alger tidligere er blevet undersøgt, er det desuden formålet at 
bekræfte disse data.  
Den her anvendte alge er den encellede grønalge Pseudokirchneriella subcapitata (tidl. 
Selenastrum capricornutum), der er en ferskvandsalge. Det er den mest anvendte 
forsøgsalge og test med denne organisme begyndte i 1970’erne (Fairchild et al. 1997). De 
er velegnede forsøgsorganismer, fordi de er lette at håndtere og er mindre 
ressourcekrævende end højere planter. Samtidig har testen den fordel, at det er en kronisk 
test, der kan gennemføres på kort tid. Biomassen kan i løbet af 72 timer fordobles 7-8 
gange, hvilket vil sige, at adskillige generationer undersøges i løbet af denne periode 
(Chung et al. 2007).  
 
Metode 
Forsøget blev udført efter OECD guideline nr. 201 med Algaltoxkit FTM fra Microbiotests, 
Gent, Belgien.   
 
Vækstmedium 
Der blev forberedt 1 L vækstmedium ved at fortynde fire koncentrerede 
næringsopløsninger i deioniseret vand. Sammensætningen af det blandede medium svarede 
til det anbefalede medium i OECDs guideline. Efter blandingen blev mediet iltet i 30 min 
og pH blev målt til 7,9.  
 
Testorganisme 
Forsøget blev udført med grønalgen Pseudokirchneriella subcapitata. Algerne blev skaffet 
på immobiliseret form fra Microbiotests. 
 
Koncentrationsrække 
Der blev lavet en geometrisk fortyndingsrække fra 0,75 – 12 µg KTC/L. Dertil blev der 
lavet en ekstra behandling på 1 mg KTC/L for at sikre en effekt. Fortyndingsrækken blev 
bestemt ud fra litteraturværdier samt et forudgående pilotforsøg. Dertil var der en kontrol 
kun med vækstmedium og to kontrolbehandlinger med MeOH, da ketoconazol blev opløst 
i MeOH. Den ene methanolkontrol havde en methanolkoncentration svarende til den i 
behandlingen på 1 mg KTC/L, mens den anden havde en methanolkoncentration svarende 
til den i behandlingen på 12 µg KTC/L. Der var seks replikater for kontrollen, tre replikater 
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pr. methanolkontrol og tre replikater pr. behandling. Koncentrationsrækken fremgår af 
tabel 8. 
 
Tabel 8 Forsøgsdesign til forsøg med P. subcapitata. 
Behandling Kontrol 
vand 
Kontrol 
MeOH 
Kontrol 
MeOH 
KTC 
0,75 µg/l 
KTC  
1,5 µg/l 
KTC 
3 µg/l 
KTC 
6 µg/l 
KTC 
12 µg/l 
KTC 
1 mg/L 
MeOH 0 6 µl/L 500 l/L 0,38 µl/L 0,75 µl/L 1,5 µl/L 3 µl/L 6 µl/L 500 µl/L 
Replikater 6 (A-F) 3 (A-C) 3 (D-E) 3 (A-C) 3 (A-C) 3 (A-C) 3 (A-C) 3 (A-C) 3 (A-C) 
 
 
Deimmobilisering af alger 
Væsken omkring de immobile alger blev hældt fra og der blev tilsat 5 ml opløsningsmedie. 
Herefter blev reagensglasset rystet på vortexmixer, til algerne var fuldstændig opløst og 
efterfølgende centrifugeret ved 3000 rpm i 10 min. Supernatanten blev hældt ud og glasset 
blev tilført 10 ml deioniseret vand. Igen blev glasset rystet på vortexmixer og centrifugeret 
i 10 min ved 3000 rpm. Supernatanten blev hældt ud og algerne blev tilført 10 ml 
vækstmedium. Glasset blev rystet og indholdet derefter overført til en 25 ml kolbe, der 
blev fyldt op til 25 ml mærket med vækstmedium. Algerne kunne anvendes efter 30 
minutter.   
 
Forberedelse af algeinokulum 
Der blev opstillet en standardkurve ud fra fire fortyndinger af algeopløsningen. Disse blev 
talt i et Bülker-Türk tællekammer og absorptionen blev herefter målt ved 670 nm på 
spektrofotometer (SpectraChrom UV-1601). Ud fra den opstillede standardkurve blev 
antallet af alger i stamopløsningen estimeret spektrofotometrisk og opløsningen blev 
fortyndet, så den svarede til 106 celler/ml.  
 
Opstilling af forsøget 
Ketoconazol blev opløst i 5 ml MeOH og herefter fortyndet med deioniseret vand. Ud fra 
den første opløsning blev der lavet en opløsning på 1 mg KTC/L, hvoraf der blev lavet 
endnu en opløsning på 24 µg KTC/L. 100 ml af opløsningen på 1 mg KTC/L blev overført 
til en 100 ml kolbe, der fik tilført næringsstoffer. De øvrige testopløsninger blev lavet ved, 
at fem 200 ml kolber hver fik tilført 100 ml vækstmedium. Herefter blev der tilsat 100 ml 
af opløsningen på 24 µg KTC/L til den ene kolbe. Denne kolbe fik tilsat supplerende 
næringsstoffer, så indholdet af næringsstoffer i den samlede opløsning svarede til indholdet 
i vækstmediet. Kolben blev rystet, hvorefter 100 ml blev overført til kolbe nr. 2 med 100 
ml vækstmedium. Denne procedure blev gentaget med de sidste tre fortyndinger og 
koncentrationen af ketoconazol blev derved halveret ved hver overførsel.  
Kontrollerne blev forberedt ved at en kolbe fik tilført 150 ml vækstmedium og to kolber 
hver fik tilført 75 ml vækstmedium. Kolberne med 75 ml vækstmedium fik herefter tilført 
henholdsvis 0,7 µl og 37,5 µl MeOH for at opnå methanolkoncentrationer svarende til de i 
behandlingerne på 1 mg KTC/L og 12 µg KTC/L.  
Fra hver af de seks behandlinger blev der udtaget 25 ml testopløsning til senere analyse. 
Herefter blev der overført 1,5 ml af algeopløsningen på 106 celler/ml til kontrollen og 0,75 
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ml til hver af behandlingerne samt methanolkontrollerne for at opnå en initial 
algekoncentration på 104 celler/ml. Opløsningerne blev overført til engangs 10 cm 
kuvetter, der blev inkuberet ved 23º C ± 2º C og sidebelysning på 10.000 Lux.  
 
Målinger 
Absorption blev målt ved 670 nm på spektrofotometer umiddelbart efter opstillingen samt 
efter 24, 48 og 72 timer. Efter 72 timer blev algecellerne desuden talt i Bülker-Türk 
tællekammer, da absorptionen på dette tidspunkt var så høj, at den nærmede sig den øvre 
grænse for instrumentets måleområde.   
 
Validitetskriterie 
Cellekoncentrationen i kontrollen skal inden for tre dage vokse med mindst en faktor 16.  
 
Analytisk metode 
Til bestemmelse af de aktuelle koncentrationer blev der nedfrosset 25 ml af 
testopløsningerne ved forsøgets start og efter afslutning af forsøget blev samtlige replikater 
frosset ned efter alger var centrifugeret ud af prøver. Efterfølgende blev koncentrationerne 
ekstraheret med henblik på bestemmelse ved hjælp af LC-MS.  
 
Beregninger 
Celledensitet blev relateret til koncentration og tid for at beregne effekterne. Det blev gjort 
ved at sammenligne vækstraterne og arealerne under vækstkurverne. Vækstraten var et mål 
for, hvor hurtigt algerne voksede, mens arealet under vækstkurverne var et mål for antallet 
af celler.  
 
Hæmning af vækstrate:  
 
Den gennemsnitlige vækstrate beregnes for hver replikat ved hjælp af følgende formel: 
 µμ =    ln !! −   ln(!!)!! −   !!  
 
Hvor 
µ: Gennemsnitlig vækstrate over tidsintervallet 
N1: Antal celler/ml målt ved tid t1 
Nn: Antal celler/ml målt ved tid tn 
t1: Første måling 
tn: Tid efter forsøgets start i dage 
 
Areal under vækstkurven: 
 
Arealet under vækstkurven beregnes: 
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! =   !! − !!2   ×  !! +   !! +   !! −   2!!2   × !! −   !! +   !! +   !! −   2!!2   × !! −   !!  
 
Hvor 
A: Areal under vækstkurven 
N0: Antal celler ved testens start 
N1: Antal celler ved første måling 
N2: Antal celler ved anden måling 
N3: Antal celler ved tredje måling 
t1: Tid ved første måling 
t2: Tid ved anden måling 
t3: tid ved tredje måling 
 
For at arealet under vækstkurven kan anvendes, er det essentielt, at der ved forsøgets start 
er samme antal alger i alle replikater.  
 
Herefter kan hæmningen af arealet, IA, og hæmningen af vækstraten, Ir, beregnes: 
   !!   !""!#  !! =    (µμ!   −   µμ!)µμ! ∗ 100 
 
Hvor  
Ir: Hæmning af vækstraten i procent 
IA: Hæmning af arealet i procent 
µC: Gennemsnitsværdien for vækstraten eller arealet i kontrollen  
µT: Vækstraten eller arealet i de enkelte replikater 
 
Effektkoncentrationer baseret på hæmning af vækstraten betegnes ErCx, mens 
effektkoncentrationer baseret på hæmning af arealet betegnes EbCx. 
 
Statistik 
De to methanolkontrollers vækstrate og areal blev sammenlignet med kontrollen med en-
vejs ANOVA fulgt op af en Tukey-test hvis P ≤ 0,05. Hæmning af vækstrate og hæmning 
af areal blev for behandlingerne med 0,75 – 12 µg KTC/L sammenlignet med 
methanolkontrollen med 6 µl MeOH/L. De blev som kontrollerne behandlet med en-vejs 
ANOVA fulgt op af en Tukey-test hvis P ≤ 0,05 ved hjælp af programmet SYSTAT. 
Hæmning af vækstrate og hæmning af areal blev for behandlingen med 1 mg KTC/L 
sammenlignet med methanolkontrollen med 0,5 ml MeOH/L med en Student’s t-test. 
 
Resultater 
 
Celleantal 
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Figur 8 viser cellevæksten over tid. Det fremgår af begge figurerne, at cellevæksten i 
kontrollen er højere end en faktor 16 og at testen dermed lever op til OECDs 
validitetskriterie. Dertil fremgår det af figuren, at celleantallet ved tid 0 i behandlingen 
med 1 mg KTC/L var lavere end de øvrige. Forskellen er marginal signifikant (Tukey; 
P=0,063). Hvis behandlingen kun sammenlignes med den tilsvarende methanolkontrol, er 
forskellen signifikant (t-test; p=0,0013). 
	  
Figur 8 Antal celler/ml ved tid 0 samt efter 24, 48 og 72 timer.  
Øverst (fig. 8A) er celleantallet fremstillet på en logaritmisk skala. 
 
Kontroller 
 
Tabel 9 viser gennemsnitlig vækstrate og areal for kontrollen og de to methanolkontroller.  
Vækstraterne i methanolkontrollen på 6 µl MeOH/L er ikke signifikant forskellige fra 
kontrollen, mens der er en signifikant forskel på vækstraterne i methanolkontrollen på 0,5 
ml MeOH/L og kontrollen efter 72 timer (Tukey; p=0,043).  
Arealet for methanolkontrollen på 6 µl MeOH/L er signifikant forskellig fra kontrollen 
efter 48 timer (Tukey; p=0,003), men ikke efter 72 timer. Ved at se på de faktiske tal viser 
det sig, at arealet er større for methanolkontrollen end for vandkontrollen. Der er således 
tale om en stimulerende effekt. Arealet for methanolkontrollen på 0,5 ml MeOH/L er 
signifikant forskellig fra kontrollen efter både 48 og 72 timer (Tukey; p=0,004 og 0,004). 
Der er her tale om en negativ effekt.  
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Tabel 9 Gennemsnitlig vækstrate og areal under vækstkurven i kontrollerne. 
   Kontrol   MeOH 6 µl/L   MeOH 500 µl/L 
Vækstrate Areal Vækstrate Areal Vækstrate Areal 
0-24 Gennemsnit 1,975 6,1 *105 1.959 6,7 *105 1,606 5,1 *105 
95 % CL nedre 1,535 5,3 *105 1,092 3,6 *105 1,301 4,2 *105 
95 % CL øvre 2,415 7,0 *105 2,191 9,8 *105 1,911 6,1 *105 
0-48 Gennemsnit 1,995 6,6 *106 2,071 8,2 *106 1,730 5,0 *106 
95 % CL nedre 1,790 5,9 *106 1,967 7,8 *106 1,548 4,4 *106 
95 % CL øvre 2,200 7,2 *106 2,176 8,5 *106 1,912 5,6 *106 
0-72 Gennemsnit 1,676 2,7 *107 1,674 3,1 *107 1,478 2,0 *107 
95 % CL nedre 1,543 2,5 *107 1,607 3,0 *107 1,332 1,7 *107 
95 % CL øvre 1,808 2,9 *107 1,740 3,3 *107 1,624 2,2 *107 
0 – 72 
tællekammer 
Gennemsnit 1,687 2,8 *107 1,675 3,2 *107 1,470 1,9 *107 
95 % CL nedre 1,554 2,5 *107 1,447 2,5 *107 1,351 1,9 *107 
95 % CL øvre 1,819 3,0 *107 1,904 4,1 *107 1,588 2,0 *107 
 
Hæmning af vækstrate  
Tabel 10 viser vækstrater og hæmning af vækstraterne i %, Ir, for de forskellige 
koncentrationer over tid. Hæmningen er afbildet i figur 9. 72-timers serien er i figuren 
baseret på optællingerne i tællekammer. 
 
Tabel 10 Gennemsnitlig vækstrate samt gennemsnitlig inhibering af vækstraten sammenlignet med methanolkontrollerne. 
 
Hæmningen viser et non-monotont mønster.  
Efter 24 timer viser behandlingen på 12 µg KTC/L den største effekt med en gennemsnitlig 
hæmning af vækstraten på 29,5 %. Effekten er dog ikke signifikant (ANOVA; p=0,141). 
Efter 48 og 72 timer ses den største hæmning i behandlingen på 1,5 µg KTC/L. Her er den 
gennemsnitlige hæmning i vækstraten 18,8 % efter 48 timer og 15,9 % efter 72 timer. 
Disse effekter er signifikante (Tukey; 0,001 og 0,001). Til gengæld er den gennemsnitlige 
vækstrate i behandlingen med 6 µg KTC/L højere end kontrollens efter både 48 og 72 
 0 - 24 timer 0 - 48 timer 0 - 72 timer 0 - 72 timer 
 tællekammer 
µ Ir % µ Ir % µ Ir % µ Ir % 
 
0,75 µg/l 
Gennemsnit 1,642 16,22 1,920 7,32 1,634 2,39 1,606 4,10 
95 % CL nedre 1,092 -11,81 1,749 -0,90 1,554 -2,35 1,547 0,55 
95 % CL øvre 2,191 44,25 2,090 15,54 1,713 7,14 1,666 7,65 
 
1,5 µg/l 
Gennemsnit 1,429 27,07 1,681 18,84 1,456 12,99 1,410 15,85 
95 % CL nedre 1,165 13,57 1,523 11,19 1,387 8,88 1,309 9,86 
95 % CL øvre 1,694 40,56 1,840 26,50 1,525 17,10 1,510 21,84 
 
3 µg/l 
Gennemsnit 1,648 15,92 2,012 2,86 1,649 2,86 1,643 1,90 
95 % CL nedre 0,905 -21,97 1,815 -6,66 1,498 -6,66 1,558 -3,19 
95 % CL øvre 2,390 53,80 2,209 12,39 1,800 12,39 1,729 7,00 
 
6 µg/l 
Gennemsnit 1,847 5,76 2,104 -1,58 1,718 -2,64 1,709 -2,01 
95 % CL nedre 1,035 -35,67 1,739 -19,20 1,505 -15,36 1,548 -11,60 
95 % CL øvre 2,658 47,19 2,469 16,04 1,931 10,09 1,869 7,59 
 
12 µg/l 
Gennemsnit 1,382 29,49 1,952 5,75 1,652 1,27 1,662 0,79 
95 % CL nedre 0,395 -20,89 1,838 0,25 1,535 -5,74 1,587 -3,68 
95 % CL øvre 2,369 79,86 2,066 11,25 1,770 8,27 1,737 5,26 
 
1 mg/l 
Gennemsnit 1,391 13,36 1,851 -6,96 1,462 1,12 1,458 0,81 
95 % CL nedre 0,985 -11,92 1,517 -26,24 1,256 -12,80 1,235 -14,38 
95 % CL øvre 1,798 38,65 2,184 12,31 1,667 15,04 1,681 16,00 
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timer. Forskellen er dog ikke signifikant (Tukey; 0,996 og 0,967) og der er derfor ikke tale 
om en egentlig stimulering.  
Behandlingen på 1 mg KTC/L viser ingen effekt. Den største hæmning af vækstraten er 
efter 24 timer, hvor den gennemsnitligt er på 13,4 % og efter 48 timer er der sågar en 
antydning af en stimulerende effekt, men denne er ikke signifikant (t-test; p=0,143).	  
 
 
 
 
 
 
	  
 
 
 
 
Areal 
Tabel 11 viser areal og hæmning af arealerne i %, IA, for de forskellige koncentrationer 
over tid. Hæmningen er afbildet i figur 10. 72-timers serien i figuren er baseret på 
optællingerne i tællekammer. 
Figur 10 viser, at den største hæmning ses efter 24 timer. Herefter falder hæmningen og for 
behandlingerne på 3, 6 og 12 µg KTC/L er den større efter 72 timer end den er efter 48 
timer. For de øvrige er der ikke en tydelig forskel på 48 og 72 timer.  
Mønsteret er non-monotont. Efter 24 timer kan der ganske vist findes en sammenhæng 
mellem stigende hæmning og stigende koncentration, hvis den laveste koncentration tages 
ud. Efter 48 og 72 timer er det imidlertid nødvendigt at fjerne både behandlingen på 0,75 
µg KTC/L og behandlingen på 1,5 µg KTC/L, hvis man skal finde et sådant mønster.  
Hæmningen er efter 24 timer signifikant i behandlingen på 12 µg KTC/L (Tukey; 
P=0,017), mens det efter 72 timer kun er i behandlingerne på 0,75 og 1,5 µg KTC/L, at 
forskellen er signifikant (Tukey; P = 0,035 og 0,040).  
Behandlingen på 1 mg KTC/L viser den største hæmning. Hæmningen er konstant over 
testperioden og effekten er signifikant efter både 24, 48 og 72 timer (t-test; P=0,0001, 
0,0001 og 0,0001).  
 
 
Figur 9 Ketoconazols hæmning af vækstraten i %. 
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Tabel 11 Gennemsnitligt areal under vækstkurven og gennemsnitlig hæmning i % sammenlignet med methanolkontrollen. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Diskussion 
Effekt af methanol 
Methanolkoncentrationen i behandlingerne på 0,75 – 12 µg KTC/L kan ikke formodes at 
have haft en betydning for resultatet, mens methanolkoncentrationen i behandlingen på 1 
mg KTC/L kan have haft en effekt på algernes vækstrate efter 72 timer og på arealet under 
vækstkurven efter 48 og 72 timer.  
 
0 - 24 timer 0 - 48 timer 0 - 72 timer 0 - 72 timer tællekammer 
Areal IA % Areal IA % Areal IA % Areal IA % 
 
0,75 µg/L 
Gennemsnit 4,7 * 105 30,87 5,9  *106 27,08 2,6 * 107 18,70 2,5 * 107 22,98 
95 % CL 
nedre 
1,2 * 105 -20,97 4,3  *106 6,95 2,2 * 107 6,99 1,9 * 107 5,50 
95 % CL øvre 8,2 * 105 81,66 7,6  *106 47,22 2,9 * 107 30,42 3,0 * 107 40,46 
 
1,5 µg/L 
Gennemsnit 6,0 * 105 10,37 6,5  *106 20,22 2,7 * 107 15,50 2,5 * 107 22,53 
95 % CL 
nedre 
4,2 * 105 -17,41 5,3  *106 5,29 2,3 * 107 3,60 2,0 * 107 8,56 
95 % CL øvre 7,9 * 105 38,16 7,7  *106 35,15 3,0 * 107 27,39 2,9 * 107 36,50 
 
3 µg/L 
Gennemsnit 4,5 * 105 32,59 6,9  *106 15,75 2,8 * 107 11,08 2,8 * 107 12,57 
95 % CL 
nedre 
2,7 * 105 4,81 6,1  *106 6,28 2,6 * 107 3,47 2,1 * 107 -7,84 
95 % CL øvre 6,4 * 105 60,38 7,6  *106 25,22 3,0 * 107 18,70 3,4 * 107 32,98 
 
6 µg/L 
Gennemsnit 4,6 * 105 31,11 6,7  *106 17,83 2,7 * 107 12,73 2,7 * 107 14,81 
95 % CL 
nedre 
2,9 * 105 5,81 6,2  *106 11,69 2,4 * 107 1,79 2,1 * 107 -4,15 
95 % CL øvre 6,4 * 105 56,41 7,2  *106 23,97 3,1 * 107 23,67 3,3 * 107 33,78 
 
12 µg/L 
Gennemsnit 3,2 * 105 51,85 5,7  *106 29,78 2,5 * 107 18,91 2,6 * 107 18,33 
95 % CL 
nedre 
1,3 * 104 1,76 4,4  *106 13,98 2,2 * 107 8,26 2,1 * 107 3,35 
95 % CL øvre 6,6 * 105 101,94 7,0  *106 45,58 2,9 * 107 29,56 3,0 * 107 33,31 
 
1 mg/L 
Gennemsnit 1,2 * 105 76,70 1,8  *106 64,21 6,5 * 106 
5,4 
 
67,32 6,4 * 106 66,99 
95 % CL 
nedre 
5,5 * 104 64,17 1,4  *106 55,99 5,4 * 106 62,06 6,1 * 106 65,42 
95 % CL øvre 1,8 * 105 89,23 2,2  *106 72,43 7,5 * 106 29,56 6,7 * 106 68,57 
Figur 10 Ketoconazols hæmning af arealet under vækstkurven i %. 
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Et tidligere studie har vist, at ved forsøg med P. subcapitata kan methanol anvendes som 
solvent i koncentrationer op til 1 ml MeOH/L (El Jay 1996). Imidlertid er El Jays (1996) 
studie foretaget med klorofyl som endpoint. Eftersom forskellige endpoints ofte udviser 
forskellig sensitivitet, kan konklusionen ikke overføres direkte og det her udførte forsøg 
indikerer, at når der måles på vækstrate og areal har methanol en signifikant effekt ved en 
koncentration på 0,5 ml MeOH/L.  
Ved en gentagelse af forsøget vil det være en overvejelse værd at anvende en anden 
solvent. El Jay (1996) foreslår, at dimethyl sulfoxid (DMSO) anvendes til toxicitetsforsøg 
med P. subcapitata, mens ethanol bør undgås.  
 
Effektkoncentrationer 
Umiddelbart lader det til, at der for hæmning af arealet kan tegnes en koncentration-
respons kurve, hvoraf effektkoncentrationer kan udledes. I koncentrationerne på 0,75 – 12 
µg KTC/L er der ganske vist ikke en entydig sammenhæng mellem koncentration og 
respons, men effekten i behandlingen på 1 mg KTC/L gør det muligt at tegne en kurve. I 
betragtning af at denne behandling ikke viser nogen hæmning af vækstraten, virker det 
meget overvældende, at der er en hæmning af arealet på hele 67 % efter 72 timer. 
Imidlertid blev der tilsat færre algeceller til denne behandling end til de øvrige. 
Behandlingen var den sidste, der fik tilsat alger og da disse synker relativt hurtigt til bunds 
i stillestående medie, har der uheldigvis været færre alger i opløsningen på dette tidspunkt. 
Som det fremgår af den logaritmiske fremstilling af cellevækst i figur 8A, følger 
vækstkurven for den høje behandling de øvrige vækstkurver. På grund af forskellen i 
basislinje, er der imidlertid et mindre areal under vækstkurven. Det må formodes, at 
såfremt behandlingen havde fået tilsat samme antal algeceller som de andre behandlinger, 
ville der ikke have været en hæmning af arealet i denne kaliber. Jeg anser derfor ikke den 
her sete effekt som en reel effekt af ketoconazol.  
Der er således ikke nogen tydelig sammenhæng mellem koncentration af ketoconazol og 
hæmning af vækstrate eller mellem koncentration af ketoconazol og hæmning af areal. For 
at kunne estimere effektkoncentrationer skal der være en sådan sammenhæng og allerhelst 
skal der være en fuld koncentration-respons kurve, der spænder over ingen effekt til 100 % 
hæmning. Da det ikke er opnået her, kan effektkoncentrationer ikke estimeres.  
I forsøg udført for medicinalfirmaet Janssen-Cilaq er der efter en eksponeringstid på 72 
timer fundet en ErC50-værdi på 3,2 µg/L og en EbC50-værdi på 1,3 µg/L (Janssen-Cilaq 
2010). Disse effektværdier kan ikke bekræftes med det her udførte studie, men Janssen-
Cilaqs studie viser, at det ud fra nærværende studie ikke kan konkluderes, at ketoconazol 
ikke har en effekt i koncentrationer op til 1 mg/L.  
 
Beregningsmetoder 
Overordnet set lader der til at være en større hæmning af arealet end af vækstraterne. 
Såfremt det havde været muligt at beregne effektkoncentrationer, ville EbCx derfor være 
lavere end den tilsvarende ErCx. Dette bekræftes af Janssen-Cilaqs studie. Forsøget viser 
således, at det kan anbefales at anvende flere beregningsmetoder.  
 
 
53	  
	  
Anvendelse af AlgalToxkit 
Standardkit er efterhånden meget anvendt, hvilket bl.a. viser sig ved, at mange af de 
forsøg, der er indrapporteret til WikiPharma, er udført med standardkit (Molander 2009). 
Kittet er da også fristende at anvende, da man får leveret næringsstoffer til at fremstille 
vækstmediet, testbeholdere der samtidig fungerer som kuvetter og frem for alt de immobile 
alger, hvilket betyder, at man ikke er nødt til at have adgang til en kultur. Kittet har været 
tilgængeligt i over 10 år og anbefales bl.a. af Cerejeira et al. (1998). Til trods for disse 
indlysende fordele har denne metode også sine ulemper i form af en del begrænsninger.  
En af de mindre ulemper består i, at kittet kun indeholder testbeholdere (kuvetter) til fem 
behandlinger med tre replikater plus en kontrol med tre replikater. Kittet kan ifølge 
forhandleren anvendes til at udføre forsøg efter OECDs guidelines, men her kræves der 
seks replikater pr. kontrol. Såfremt man ønsker det korrekte antal kontroller samt hvis man, 
som i dette tilfælde, skal have en solvent-kontrol, er det nødvendigt med ekstra 
testbeholdere. Der er ganske vist tale om et mindre problem, der er nemt at løse, men det 
sætter en del begrænsninger i forhold til ændring af forsøgsdesign, når først kittet er bestilt.  
En større ulempe er det, at der kun kan fremstilles 1 L vækstmedium. I dette forsøg var der 
i alt ni replikater mere, end kittet er beregnet til. Derudover anvendte jeg vækstmedium til 
at lave fortyndinger af algeopløsningen, så jeg kunne beregne en standardkurve. Det 
resulterede i, at jeg kun lige havde nok vækstmedium. Dertil betyder den begrænsede 
mængde vækstmedium, at man skal bruge den foreslåede fortyndingsrække, hvor der 
fortyndes med en faktor 2. Derved begrænses ens valg af koncentrationsrække. Det er 
ganske vist muligt at lave visse modifikationer, bl.a. har jeg i dette forsøg haft en ekstra 
behandling med en langt højere koncentration end de øvrige. Som nævnt var det imidlertid 
kun lige, at jeg havde vækstmedium nok til at kunne lave denne modifikation. 
Endelig foreskrives det ikke i den medfølgende manual, at behandlingerne måles ved tid 0. 
I stedet antages det, at samtlige replikater indeholder 104 celler/ml. Som det ses i dette 
forsøg, er det ikke altid tilfældet. Hvis jeg havde antaget det, ville resultaterne have været 
ganske anderledes og jeg ville have kunnet estimere EbCx og sandsynligvis også ErCx.  
Når standardkit anvendes, er det derfor vigtigt at forholde sig kritisk til udformningen af 
kittet og tilrette det til formålet.  
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Lemna	  minor	  
Introduktion 
Lemna sp., på dansk kaldet andemad, har i en årrække været anvendt som standard-
organisme i økotoksikologiske forsøg. Der er udarbejdet flere internationalt anerkendte 
guidelines, herunder OECD-guideline nr. 221. Formålet med dette forsøg er følgelig at 
udføre en standardtest, der kan anvendes til at bestemme en EC10 og EC20 for ketoconazol. 
Eftersom ketoconazols effekt på Lemna minor ikke tidligere er blevet undersøgt, vil 
forsøget bibringe ny viden om stoffets giftighed.  
L. minor, liden andemad, tilhører familien Lemnaceae, der er små fritflydende vandplanter. 
I Danmark findes foruden L.minor også L.gibba, L. trisúlca og L. polyrrhíza (Hansen 
2005), mens der på verdensplan findes 38 arter i 5 slægter (Les et al. 2002). Andemad er 
udbredt over hele kloden, fra de tropiske til de tempererede zoner. De findes i både 
ferskvand og brakvand og er særligt hyppige i områder med stillestående vand (Wang 
1990).  
Andemad vokser hurtigt og kan i søer, damme og lignende danne en måtte på overfladen. 
Denne måtte er et habitat for en varieret fauna bestående af små invertebrater, der kan være 
enten obligat eller fakultativt associeret med Lemna sp. Dertil er andemaden også føde for 
især fugle og fisk (Hillmann 1961). 
Lemna sp. formerer sig vegetativt ved at producere datterblade i to lommer på hver side af 
et moderblad. Datterbladet formerer sig på samme måde, allerede mens det stadig er 
knyttet sammen med moderbladet. En sådan gruppe af Lemna sp. kaldes en koloni 
(Hillman 1961). Kolonierne vil i takt med formeringen dele sig (Hansen 2005) og deres 
størrelse er afhængig af arten og vækstforholdene. En L. minor koloni har typisk tre blade, 
men ved kraftig vækst kan de have flere (Naturvårdsverket 1990). Datterbladene bliver 
mindre og mindre med moderbladets alder. Samtidig vil de yngste og mindste datterblade 
producere færre datterblade end de ældre. Bestanden opretholdes imidlertid gennem en 
foryngelsesproces, hvor de små datterblade producerer datterblade, der er meget større, end 
de selv er (Hillmann 1961). 
Lemna sp. har været anvendt til at teste for phytotoksicitet siden 1930’erne (Lockhart et al. 
1989) og test med Lemna arter er i dag påkrævet i både USA og EU i forbindelse med 
registrering af herbicider (Vervliet-Scheebaum 2006), men indgår sjældent i 
risikovurdering af andre stoffer (Mohan & Hosetti 1999). De er særligt velegnede til 
laboratorieforsøg på grund af deres størrelse, deres høje væksthastighed samt deres evne til 
at vokse under sterile forhold i kunstige vækstmedier (Michel et al. 2004). Dertil betyder 
deres vegetative formering, at genetiske variationer kan udelukkes ved, at der arbejdes med 
en enkelt klon (Hillmann 1961). I modsætning til alger kan Lemna-forsøg desuden 
gennemføres som semistatiske eller flowthrough-test (Wang 1990). Tokisicitetsforsøg er 
udført med mange forskellige arter, hvor L. gibba og L. minor er blandt de mest anvendte 
(Kudsk et al. 2005).  
Der kan anvendes mange forskellige endpoints, hvor de mest almindelige er relateret til 
biomasse. Blandt de endpoints, der har været anvendt, er antal planter, antal blade, frisk- 
og tørvægt, rodlængde, bladdiameter, C14-optag og klorofyl (Wang 1990). Dette forsøg 
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udføres som en semi-statisk test og vækstrate og udbytte estimeres ud fra antal planter og 
tørvægt.  
 
Metode 
Forsøget blev udført efter OECD guideline nr. 221.  
 
Vækstmedium 
Svensk standard medium (SIS) blev anvendt som vækstmedium. Sammensætningen 
fremgår af OECDs guideline. Der blev forberedt 2 L 10 gange koncentreret vækstmedium 
den 18. juni 2010 og der blev efterfølgende lavet fortyndinger, umiddelbart inden disse 
skulle bruges. pH blev målt både i den koncentrerede opløsning og i fortyndingerne og 
afveg ikke fra 6.5 ± 0.2. Vækstmedium blev anvendt til både kultivering og forsøg. 
 
Testorganisme 
Lemna minor inokulum blev tilsendt fra Stockholm Universitet, Department of Applied 
Environmental Sciences (ITM).  
 
Kultivering 
Inokulum blev overført til 0,5 L bluecap flasker med vækstmedium. De blev inkuberet 
under testlignende forhold i klimaskab med konstant lys på 7000 - 9000 Lux og 23º C ± 2º 
C. Kulturen blev løbende observeret for at sikre, at planterne var sunde. Efter tre ugers 
kultivering blev der lavet nyt vækstmedium og unge, sunde planter blev overført til 1 L 
bluecap flasker. Yngre planter blev identificeret ud fra farve (lysegrønne) og rodlængde 
(kort). Misfarvede og deforme planter blev ikke overført.   
 
Rangefinding forsøg 
Der blev udført et indledende rangefinding forsøg som forberedelse til det egentlige 
toksicitetsforsøg. Forsøget blev udført med fem koncentrationer og en kontrol, alle med to 
replikater. Koncentrationerne var 1 µg KTC/L, 10 µg KTC/L, 100 µg KTC/L, 1 mg KTC/L 
og 10 mg KTC/L.  
 
Koncentrationsrække 
Ud fra rangefinding forsøget blev en koncentrationsrække bestemt. Den endelige 
koncentrationsrække fremgår af tabel 12. Dertil var der en kontrol samt en 
kontrolbehandling med MeOH, da ketoconazol blev opløst i MeOH. Der var tre replikater 
pr. behandling og seks replikater pr. kontrol.  
 
Tabel 12 Forsøgsdesign til forsøg med L. minor. 
Behandling Kontrol 
vand 
Kontrol 
MeOH 
KTC 
50 µg/L 
KTC  
100 µg/L 
KTC 
200 µg/L 
KTC 
400 µg/L 
KTC 
800 µg/L 
MeOH-
koncentration 
0 400 µl/L 25 µl/L 50 µl/L 100 µl/L 200 µl/L 400 µl/L 
Replikater 6 (A-F) 6 (A-F) 3 (A-C) 3 (A-C) 3 (A-C) 3 (A-C) 3 (A-C) 
 
56	  
	  
Opstilling af forsøget 
Ketoconazol blev opløst i 5 ml MeOH og herefter opløst i vækstmedium. Ud fra 
stamopløsningen blev der lavet fem fortyndinger. Forsøget blev udført i 
krystalliseringsskåle (h = 4 cm, Ø = 7,5 cm), der hver fik tilført 125 ml testopløsning. Der 
blev overført tre kolonier med hver tre blade til hver testcontainer. Det blev tilstræbt at 
overføre kolonier, der var så sunde og ens som muligt. Inden inkubering blev skålene 
overtrukket med transparent film, der blev prikket huller i for at muliggøre udveksling af 
CO2. Skålene blev placeret tilfældigt i klimaskab og blev hver dag rokeret rundt efter 
optælling. På dag 4 blev der forberedt nye testopløsninger, som kolonierne blev overført 
til.  
 
Observationer 
Hver dag blev antallet af blade talt op. Samtlige tydeligt selvstændige blade blev talt med 
uanset størrelse.  
 
pH, lys og temperatur 
pH blev målt i stamopløsningerne ved opsætning af forsøget og ved udskiftning og 
afslutning i alle replikaterne. Lysintensitet blev målt dagligt med et luxmeter, ligesom 
temperaturen i klimaskabet blev målt dagligt.  
 
Bestemmelse af tørvægt 
Ved forsøgets start blev seks gange ni blade fra stamkulturen tørret ved 60º C i 24 timer og 
herefter vejet. Ved forsøgets afslutning undergik samtlige planter fra forsøget samme 
procedure.  
 
Validitetskriterier 
For at testen kan betragtes som valid, skal fordoblingstiden i kontrollen være mindre end 
60 timer og pH i kontrollen må ikke variere med mere end 1,5.  
 
Analytisk metode 
Til bestemmelse af de aktuelle koncentrationer blev der nedfrosset 40 ml af hver 
testopløsning ved forsøgets start og ved udskiftning af testopløsning på dag 4 blev samtlige 
replikater frosset ned. Koncentrationerne blev ekstraheret med henblik på bestemmelse på 
LC-MS.  
 
Beregninger 
Vækstrate: 
Den gennemsnitlige vækstrate beregnes ved hjælp af følgende formel: 
 µμ!!! =    ln !! −   ln(!!)!  
 
 Hvor 
µi-j: Gennemsnitlig vækstrate fra tid i til tid j 
57	  
	  
Ni: Antal blade/tørvægt ved tid i  
Nj: Antal blade/tørvægt ved tid j 
t: Tid fra i til j i dage 
 
Inhibering af vækstraten beregnes for hver koncentration med denne formel:  
 %  !! =    (µμ!   −   µμ!)µμ! ∗ 100 
 
Hvor 
% Ir: Inhibering af vækstraten i procent 
µC: Gennemsnitsværdien for vækstraten i kontrollen 
µT: Gennemsnitsværdien for vækstraten i de enkelte behandlinger 
 
Effektkoncentrationerne baseret på hæmning af vækstrate betegnes ErCx. 
 
Fordoblingstid: 
Ved hjælp af den gennemsnitlige vækstrate beregnes fordoblingstiden, Td, med formlen: 
 !! = ln(2)/µμ 
 
Udbytte: 
Udbyttet beregnes ved at trække den initiale biomasse målt i antal blade eller tørvægt fra 
biomassen på dag 7. Ved beregning af udbytte i tørvægt anvendes gennemsnittet af 
stamkulturens tørvægt som initial biomasse. Herefter beregnes hæmningen ved hjælp af 
denne formel:  
 %  !! =    (!!   −   !!)!! ∗ 100 
 
Hvor 
% Iy: Inhibering af væksten i procent 
bC: Endelig biomasse minus kontrollens initiale biomasse 
bT: Endelig biomasse minus behandlingens/stamkulturens initiale biomasse 
 
Effektkoncentrationerne baseret på hæmning af udbytte betegnes EyCx. 
 
Statistik og estimering af ECx-værdier 
Der blev foretaget regressionsanalyse med programmet LOG457T. LOG457T er et 
statistikprogram til behandling af kontinuerlige data. Programmet er sat op til at arbejde 
sammen med et excel regneark, hvor data for fx vækstrate tastes ind. Under forudsætning 
af at data er log-normalt fordelt, finder programmet kurven med det bedste fit. Ud fra 
denne beregnes EC10, EC20 og EC50 samt tilhørende konfidensintervaller (Kusk 2007).  
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Vækstrate og udbytte på dag 7 blev behandlet med en-vejs ANOVA fulgt op af en Tukey-
test hvis P ≤ 0,05 ved hjælp af programmet SYSTAT. Ketoconazolbehandlingerne blev 
sammenlignet med methanolkontrollen. På dag 4 var 2 planter fra MeOH A tørret ind på 
siden af testcontaineren. Denne replikat indgår derfor ikke i beregningerne.   
Resultater 
Fordoblingstid 
Tabel 13 viser fordoblingstiden i kontrollen og i methanolkontrollen i dage og timer. Det 
ses, at på nær dag 2 er fordoblingstiden under 60 timer, der er validitetskriteriet.  
 
Tabel 13 Fodoblingstid i kontrollerne. 
Dag Kontrol  MeOH  
 Dage Timer Dage Timer 
1 2,20 53 2,35 56 
2 2,53 61 3,11 75 
3 2,20 53 2,45 59 
4 1,92 46 2,05 49 
5 2,02 49 2,31 55 
6 1,96 47 2,45 59 
7 1,86 45 2,46 59 
 
 
pH, lys og temperatur 
Tabel 14 viser pH i kontrollerne og methanolkontrollerne målt i stamopløsningerne ved 
testens begyndelse på dag 0 og ved udskiftning af testopløsninger på dag 4 samt i alle 
replikaterne inden udskiftning af testopløsningerne på dag 4 og ved testens afslutning på 
dag 7. Det fremgår, at pH ikke afviger med mere end 0,7 og testen overholder dermed 
validitetskriteriet.  
 
Tabel 14 pH i kontrollerne. 
Behandling Dag 0 Dag 4 slut Dag 4 start Dag 7 
Kontrol A  
6,47 
 
 
6,61 
6,52 
 
 
6,91 
Kontrol B 6,6 6,94 
Kontrol C 6,61 6,84 
Kontrol D 6,59 6,80 
Kontrol E 6,58 6,83 
Kontrol F 6,59 6,79 
MeOH A 
6,50 
 
 
7,13 
6,52 
 
 
6,97 
MeOH B 7,19 6,91 
MeOH C 7,15 6,96 
MeOH D 7,16 6,88 
MeOH E 7,18 6,98 
MeOH F 7,17 6,95 
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Tabel 15 viser de daglige målinger af temperatur og lysintensitet.  
 
Tabel 15 Daglige målinger af temperatur og lys. 
Dag Temperatur 
ºC 
Lysintensitet 
Lux  
1 24,5 7000 
2 24 7600 
3 24 8000 
4 24 6800 
5 23 9000 
6 23 8400 
7 23 7200 
 
Vækstrate 
Figur 11 viser den gennemsnitlige vækstrate for de enkelte behandlinger gennem 
testperioden. Det fremgår, at vækstraten i kontrollen er den højeste og at vækstraten falder 
med stigende koncentrationen af ketoconazol. Vækstraten for methanolkontrollen har på 
dag 4 et udsving og ligger ved testens afslutning på niveau med behandlingen med 100 µg 
KTC/L. Fra dag 3 begynder der at være forskel på vækstraterne og forskellen bliver 
tydeligere med testens forløb.   
 
 
	  
Figur 11 Gennemsnitlig vækstrate over 7 dage. 
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Med udganspunkt i dag 7 ses det af figur 11, at det lader til, at methanolen har en effekt på 
vækstraten. Effekten er signifikant (Tukey; P = 0,000).  
Når der sammenlignes med methanolkontrollen ses der en negativ effekt for 
behandlingerne på 200, 400 og 800 µg KTC/L. Effekten er signifikant for alle tre 
behandlinger (P = 0,001, 0,000 og 0,000).  
 
Figur 12 og 13 viser hæmningen af vækstraten beregnet ud fra antal blade og tørvægt. De 
estimerede ECx-værdier fremgår af tabel 16 og 17. Det ses, at EC-værdierne beregnet med 
antal blade som endpoint er lavere end EC-værdierne beregnet ud fra tørvægt. 
	  
 
 
 
 
 
 
Tabel 16 ErCx-værdier baseret på antal 
blade. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Tabel 17 ErCx-værdier baseret på tørvægt. 
 
 
 
 
 µg/L 95 % CL 
nedre 
95 % CL 
øvre 
ErC10 117 71,8 192 
ErC20 179 123 261 
ErC50 400 309 518 
 µg/L 95 % CL 
nedre 
95 % CL 
øvre 
ErC10 169  82,7 345 
ErC20 296 175 500 
ErC50 862 520 1430 
Figur 12 Hæmning af vækstrate baseret på antal blade. Den blå linje 
viser EC50, mens den røde viser EC10. 
Figur 13	  Hæmning af vækstrate baseret på tørvægt. Den blå linje viser 
EC50, mens den røde viser EC10. 
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Udbytte 
Figur 14 viser det gennemsnitlige udbytte målt i antal blade. Det ses tydeligt, at væksten er 
størst i kontrollen og at væksten falder med stigende koncentrationen af ketoconazol. I 
methanolkontrollen svarer tilvæksten ved testens afslutning til behandlingen med 100 µg 
KTC/L. Forskellen i vækst begynder at være tydelig ved dag 4 og forskellen vokser de 
følgende dage.   
 
	  
Figur 14 Gennemsnitligt antal blade i kontroller og behandlinger gennem testperioden. 
 
Figur 15 viser det gennemsnitlige udbytte målt i mg tørvægt. Det fremgår af figuren, at 
udbyttet er størst i kontrollen tæt fulgt af behandlingen med 50 µg KTC/L. Udbyttet bliver 
mindre jo højere koncentrationen af ketoconazol er. I methanolkontrollen er udbyttet en del 
mindre end i kontrollen. Udbyttet ligger her mellem udbyttet i behandlingerne på 100 og 
200 µg KTC/L.  
Det lader således til, at methanolen har en effekt på udbyttet. Effekten er signifikant for 
både antal blade og tørvægt (Tukey; P = 0,000 og 0,000).  
Når der sammenlignes med methanolkontrollen ses der en negativ effekt for 
behandlingerne på 200, 400 og 800 µg KTC/L. Effekten er signifikant for antal blade 
(Tukey; P = 0,017, 0,001 og 0,000), men ikke for tørvægt (Tukey; P = 0,822, 0,182 og 
0,071). For behandlingen på 800 µg KTC/L er effekten dog marginalt signifikant.  
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Figur 16 og 17 viser hæmning af udbyttet målt i antal blade og tørvægt, mens tabel 18 og 
19 viser de tilsvarende ECx-værdier. Det ses, at med tørvægt som endpoint er ECx-
værdierne højere end når der måles på antal blade.  
 
 
 
 
 
Tabel 18 EyCx-værdier baseret på antal blade. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 µg/L 95 % CL 
nedre 
95 % CL 
øvre 
EyC10 85 43 168 
EyC20 114 66 195 
EyC50 197 114 342 
Figur 15 Gennemsnitlig tørvægt i mg samt 95 % CL for kontroller og behandlinger. ’Stam’ er 
gennemsnittet af seks bestemmelser af ni blade svarende til den initiale biomasse.  
Figur 16 Hæmning af udbytte baseret på antal blade. Den blå linje 
viser EC50, mens den røde viser EC10. 
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Tabel 19 EyCx-værdier baseret på tørvægt. 
 µg/L 95 % CL 
nedre 
95 % 
CL øvre 
EyC10 109 41 293 
EyC20 158 69 360 
EyC50 319 135 751 
 
 
 
Effektkoncentrationer 
Tabel 20 opsummerer effektkoncentrationerne for de to endpoints. Det fremgår af tabellen, 
at hæmningen af vækstraten resulterer i højere effektkoncentrationer end hæmning af 
udbyttet. Dertil viser antal blade sig at være et mere sensitivt endpoint end tørvægt.  
 
 
Tabel 20 Effektkoncentrationer 
 ErC10 ErC20 ErC50 EyC10 EyC20 EyC50 
Antal blade 117 µg/L 179 µg/L 400 µg/L 85 µg/L 114 µg/L 197 µg/L 
Tørvægt 169 µg/L 296 µg/L 862 µg/L 109 µg/L 158 µg/L 319 µg/L 
 
Diskussion 
 
Validitetskriterier 
Ifølge OECD guideline nr. 221 skal fordoblingstiden i kontrollen være mindre end 60 timer 
for, at en Lemna-test kan anses for valid. Fordoblingstiden for dag 2 er i kontrollen på 61 
timer og i methanolkontrollen på 75 timer, hvilket dermed er over kriteriet. For de øvrige 
dage ligger fordoblingstiden imidlertid under og validitetskriteriet anses for opfyldt.  
pH i kontrollerne afviger ikke med mere end 0,4 i kontrollen og 0,7 i methanolkontrollen, 
hvilket dermed er under de maksimale 1,5, der er validitetskriteriet. 
De øvrige krav til testforhold er også opfyldt, idet lysintensiteten ligger mellem 6800 og 
9000 lux og temperaturen i klimaskabet ligger jævnt på 24 ºC ± 1 ºC. Ifølge guidelinen 
skal temperaturen måles i testcontainerne, men da temperaturen her skal ligge mellem 22 
og 26 ºC, må det anses for sandsynligt, at temperaturen har ligget inden for det påkrævede 
område.  
Alt i alt anses testen for at leve op til OECDs kriterier for validitet.  
 
Effekt af methanol 
Figur 17 Hæmning af udbytte baseret på tørvægt. Den blå linje viser 
EC50, mens den røde viser EC10. 
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Forsøget viser, at methanolkontrollen adskiller sig fra kontrollen, hvad angår både 
vækstrate og udbytte. Et forsøg med L. gibba viste, at i koncentrationer på op til 2 ml 
MeOH/L var der en stimulerende effekt, mens methanolen hæmmede væksten ved 
koncentrationer fra 5 ml MeOH/L (Dewez et al. 2003). Koncentrationen i 
methanolkontrollen er i det her udførte forsøg 0,4 ml MeOH/L og således under de 2 ml 
MeOH/L, hvor hæmmende effekter ikke ville forventes under forudsætning af, at L. minor 
og L. gibba udviser samme sensitivitet over for methanol.  
Forsøget med L. gibba er ikke direkte sammenligneligt med det her udførte, dels fordi der 
er anvendt en anden art, dels fordi forsøget kun løb over 48 timer. Det ses af figur 11, at i 
forsøget med L. minor har methanolkontrollen på dag 4 den højeste vækstrate og først 
herefter er den lavere end vækstraten i kontrollen. I forsøget med L. gibba er den 
stimulerende effekt ved de lave koncentrationer størst efter 24 timer, men har aftaget efter 
48 timer (Dewez et al. 2003). Det er således muligt, at hvis Dewez et al. (2003) havde kørt 
forsøget i 7 dage, ville de have fundet en hæmmende effekt også ved lavere 
koncentrationer.  
 
Effekt af ketoconazol 
EC10-værdier ligger mellem 85 og 169 µg/L, EC20-værdier mellem 114 og 296 µg/L og 
EC50-værdier er mellem 197 og 862 µg/L. L. minor er således mindre sensitiv end algen P. 
subcapitata, hvor der er fundet EC50-værdier på 1,3 og 3,2 µg/L (Janssen-Cilaq 2010), men 
mere sensitiv end D. magna, hvor der er rapporteret en LC50-værdi på 1,5 mg/L (Haeba et 
al. 2008).  
Der bør imidlertid tages forbehold for resultaterne, da behandlingerne ikke indeholder 
samme koncentration af methanol. Det havde været mere korrekt at tilsætte ekstra 
methanol til behandlingerne med 50 – 400 µg KTC/L, så de alle havde indeholdt samme 
koncentration af methanol og dermed ville være direkte sammenlignelige. Det formodes, at 
en sådan forsøgsopstilling ville have resulteret i en mindre forskel på vækstraterne og 
udbyttet. Følgelig ville ECx-værdierne sandsynligvis have været lavere.  
 
Kombinationseffekter 
Det kan konkluderes, at der er en effekt i de højeste koncentrationer og at denne effekt 
skyldes ketoconazol. Det kan imidlertid ikke udelukkes, at methanolen også spiller en 
rolle. Ketoconazol kan påvirke planters metabolisme og det er således muligt, at effekten 
af ketoconazol er en indirekte effekt, hvor planterne reagerer, fordi de ikke kan nedbryde 
methanolen. Denne indirekte effekt er tidligere rapporteret i mennesker, hvor kombination 
af ketoconazol og terfenadin gav alvorlige negative effekter, fordi ketoconazol inhiberede 
metaboliseringen af terfenadin (Monahan et al. 1990). Da forsøget her ikke er sat op til at 
vurdere kombinationseffekter, kan der ikke konkluderes endeligt, men det kunne være 
interessant at undersøge ketoconazol i samspil med andre stoffer, herunder PAH’er.  
 
Betydning af endpoints og beregningsmetode 
I dette forsøg er antal blade et mere sensitivt endpoint end tørvægt. Under forsøget var det 
tydeligt, at behandlingerne både påvirkede antallet af blade og størrelsen af dem. Jo højere 
koncentrationen blev, jo mindre blev bladene. På billederne i figur 18 ses til venstre en 
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behandling med 50 µg KTC/L og til højre en behandling med 200 µg KTC/L. Begge 
billeder er taget på dag 6 og forskellen i bladstørrelse er her tydelig.  
 
 
Når effektkoncentrationerne beregnes ud fra hæmning af vækstraten, resulterer det i højere 
effektkoncentrationer end når de beregnes ud fra hæmning af udbyttet. Forsøget her kan 
derfor bekræfte nødvendigheden af at anvende både flere endpoints og flere 
beregningsmetoder. 
 
Anvendelse af Lemna-tests i forbindelse med risikovurdering af lægemidler 
L. minor har ikke vist sig at være den art, der er mest sensitiv over for ketoconazol. En 
Lemna-test vil derfor ikke påvirke en miljørisikovurdering af ketoconazol. Baseret alene på 
dette forsøg og dette stof er der således ikke anledning til at anbefale, at L. minor bliver 
føjet til testbatteriet for miljørisikovurdering af lægemidler.  
Imidlertid kan den mest sensitive art ikke kendes på forhånd. I andre forsøg med L. minor 
og lægemidler er der fundet ErC50-værdier for lægemiddelstofferne erythromycin, 
tetracyclin og ibuprofen på henholdsvis 5,62, 1,06 og 4,01 mg/L (Pomati et al. 2004) og for 
sulfachlorpyradazin og oxytetracyclin på 2,33 og 4,92 mg/L (Pro et al. 2003). For stofferne 
erythromycin, tetracyclin og oxytetracyclin er der i toksicitetsforsøg med P. subcapitata 
fundet EC50-værdier på 37 µg/L (Eguchi et al. 2004), 103 µg/L (Yang et al. 2008) og 2 
mg/L (Christensen et al. 2006). Disse stoffer er således ligesom ketoconazol mere toksiske 
over for P. subcapitata end for L. minor.  
Til gengæld er sulfachlorpyradazin mere toksisk over for L. minor end over for grønalgen 
Chlorella (Pro et al. 2003) og ligeledes er der for ibuprofen i et forsøg med algen 
Desmodesmus subspicatus fundet en EC50 på 315 mg/L (Cleuvers 2003), hvilket er langt 
højere end de 4,01 mg/L fundet i Pomati et al.s (2003) forsøg med L. minor. Nogle 
lægemiddelstoffer udviser således større toksicitet over for L. minor end over for alger. Det 
ses især i Cleuvers (2003) studie, hvor L. minor var mere sensitiv end D. magna og D. 
subspicatus over for seks ud af ni lægemiddelstoffer. Udover ibuprofen var de seks stoffer 
clofibrinsyre, carbemazepin, diclofenac, naproxen og captopril.  
Figur 18 L. minor på dag 6. Til venstre en behandling med 50 µg KTC/L, 
til højre en behandling med 200 µg KTC/L. 
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Eftersom alger ikke nødvendigvis er den mest sensitive art, er der god grund til at udvide 
testbatteriet i forbindelse med risikovurderinger af lægemidler. Ved at inddrage forsøg med 
Lemna sp. opnås der er en større viden om det pågældende stofs phytotokisicitet og 
risikovurderingen kommer til at indeholde mere økologisk relevans, hvis der foretages test 
med autotrofer med forskellige økologiske funktioner. Fordelen ved at inddrage netop 
Lemna sp. som ny forsøgsorganisme er, at det er et kendt forsøg, der allerede udføres for 
andre stoffer, der er udarbejdet flere detaljerede guidelines, det kræver få ressourcer, er 
hurtigt at gennemføre og kan udføres som både statisk, semi-statisk og flowthrough test.  
	  
Mykorrhizasvampe	  
 
Introduktion 
Mykorrhiza-symbioser har været undersøgt i årtier, men der har hidtil kun været ringe 
interesse for, hvordan de påvirkes af toxicanter. Den forskning, der har været på området, 
har ofte bestået i at undersøge, hvordan jorde forurenet med tungmetaller og tjærestoffer 
påvirker mykorrhiza-dannelsen (Mozafar et al. 2002, Verdin et al. 2006). Mykorrhiza-
symbioser som testobjekter i økotoksikologiske laboratorieforsøg har til gengæld ikke haft 
videre bevågenhed. En del af formålet med dette forsøg er derfor at undersøge, hvorvidt 
det er et egnet testobjekt samt at frembringe et bud på en egnet forsøgsopstilling.  
En økotoksikologisk test med mykorrhiza-symbioser vil kunne bibringe feltet mere 
økologisk relevans, idet svampe ikke indgår i det nuværende standard-testbatteri, der 
findes på området. Dertil vil et sådant forsøg kunne udvide mulighederne for at lave 
terrestriske forsøg. Endelig er det relevant at udføre forsøg med svampe, når man 
undersøger fungicider. I forhold til ketoconazol er dette således også et forsøg på at 
designe en test, der kan undersøge stoffets specifikke virkningsmekanisme.   
Mykorrhiza betyder svamperod og betegner den symbiose, der forekommer mellem 
mykorrhizasvampe og 80 – 90 % af alle landplanter. Planter og mykorrhizasvampe indgår i 
en gensidig symbiose, hvor planten leverer organiske kulstoffer til svampen, som til 
gengæld øger plantens optag af næringsstoffer og vand. Det er veldokumenteret og 
anerkendt, at forekomsten af mykorrhiza giver et mere udviklet rodsystem, hvilket 
resulterer i en forbedret næringsstof- og vandoptagelse samt en bedre jordstruktur. 
Ydermere har de seneste års forskning påvist, at mykorrhiza gør planten mere 
modstandsdygtig over for patogener (Smith & Read 2008).  
Mykorrhizasvampe er mestre i at optage næringsstoffer og betragtes derfor som 
nøgleorganismer i de terrestriske økosystemer (Petersen 1995). De spiller især en stor rolle 
i optagelsen af fosfat og der ses ofte en øget kolonisering af mykorrhizasvampe i fosfat-
fattige jorde.  
Der findes to hovedtyper af mykorrhiza; endomykorrhiza og ektomykorrhiza. 
Endomykorrhiza er kendetegnet ved at vokse ind i rodepidermiscellerne i modsætning til 
ektomykorrhiza, der vokser mellem rodbarkcellerne. Ektomykorrhiza findes hos vedagtige 
67	  
	  
planter i skove, mens endomykorrhiza er vigtig i landbrugssystemer. Den mest almindelige 
endomykorrhiza er den arbuskulære mykorrhiza (AM). 
Koloniseringen af AM svampe begynder med, at svampesporer udvikler et præsymbiotisk 
mycelium, der kan komme i kontakt med rodoverfladen. Ved kontakt dannes særlige 
strukturer, appressorier, der kan trænge ind og sætte sig fast i roden. De ses som 
opsvulmede strukturer mellem epidermiscellerne og disse punkter kaldes også entry points. 
Fra appressorierne vokser hyfer mellem rodcellerne ind i cortex. De interne hyfer kan 
danne arbuskler eller arbuskulære spoler inde i cellerne. Arbuskler er trælignende 
strukturer, der antages at spille en væsentlig rolle i udvekslingen af næringsstoffer. Udover 
arbuskler danner visse svampe også vesikler enten mellem cellerne eller i cellen, som de 
kan udfylde og antage form efter. Vesikler indeholder store mængder lipider og det 
formodes, at de spiller en rolle i dannelsen af spredningsenheder. Dannelsen af vesikler 
sker efter udviklingen af arbuskler (Smith & Read 2008).  
Effekter på mykorrhiza-svampe kan undersøges på mange forskellige måder, heriblandt 
ved at undersøge udviklingen af sporer, forekomsten af arbuskler og vesikler eller planters 
optag af P. I stort set alle forsøg med mykorrhiza er der imidlertid behov for at undersøge 
graden af kolonisering, enten for at bekræfte at rødderne er koloniseret eller for at 
undersøge effekten af en given behandling (Giovanetti & Mosse 1980). Endpointet i dette 
forsøg vil være koloniseringsgrad.  
 
Metode 
Forsøgsopstillingen er lavet med hjælp fra RUCs laboranter samt to af Danmarks førende 
svampeeksperter, Søren Rosendahl fra Københavns Universitet og Iver Jakobsen fra RISØ.  
 
Biologisk materiale 
Svampematerialet bestod af de naturligt forekommende svampe i den økologiske markjord, 
der blev anvendt som vækstmedium. Tidligere er sporer af arterne Glomus mossae og 
Glomus Caledonium blevet isoleret fra samme mark, som der var hentet jord fra til dette 
forsøg (Jakobsen & Rosendahl 2006). En anden undersøgelse har vist, at nærliggende 
marker udover G. mossae og G. caledonium indeholder arten Glomus geosporum 
(Rosendahl & Matzen 2008).  
Plantematerialet består af lav sukkerært, Pisum sativum, fra Weibulls.  
 
Vækstmedium 
Forsøget blev gennemført med økologisk markjord som vækstmedium. Forsøgsjorden blev 
indsamlet i oktober 2009 fra mark 29-2 ved Snubbekorsgård i Tåstrup. Marken har siden 
1987 indgået i et økologisk sædskifte og blev i 2008 og 2009 dyrket med henholdsvis 
havre og vinterhvede. Jorden er en fin sandblandet lerjord (grovsand 23,62 %, finsand 
43,88 %, silt 17,5 % og ler 15 %) med pHCaCl2 6,1, et kulstofindhold på 1,1 % og et 
fosfortal på 2,7 (egne målinger og Det Biovidenskabelige Fakultet 2010a).  
Jorden blev tørret og derefter sigtet gennem en 10 mm sigte og blandet med ovntørret 
kvartssand (0,3 – 0,6 mm) i forholdet 1:1 på vægtbasis.  
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Den sandblandede jord, der anvendes til forsøgene, er en grov lerblandet sandjord 
(grovsand 65,14 %, finsand 20,36 %, silt 8,3 % og ler 6,2 %) med pHCaCl2 6,1 og et 
kulstofindhold på 0,5 % (egne målinger).  
 
Testopløsninger 
Der blev testet fire behandlinger med ketoconazol i koncentrationer på 0,1, 1, 10 og 100 µg 
KTC/Kg. Der blev lavet fortyndinger ud fra en stamopløsning på 10 mg KTC/L. 
Ketoconazol blev opløst i methanol og opløsningen blev herefter fortyndet med deioniseret 
vand. 
 
Referencestof 
Pesticid-stoffet carbendazim (CBZ) blev anvendt som positiv kontrol, da det har en kendt 
negativ virkning på mykorrhizasvampe (Trappe et al. 1984). Der blev lavet én behandling 
med carbendazim på 60 µg CBZ/Kg svarende til 0,1 x markdosis. Behandlingen med 
carbendazim blev lavet ud fra en stamopløsning på 10 mg CBZ/L. Stoffet blev opløst i 
ethanol.  
 
Kontroller 
Der blev lavet tre forskellige kontroller; en kun med vand, en med vand og methanol og en 
med vand og ethanol. De to kontroller med opløsningsmidlerne havde til hensigt at 
undersøge, hvorvidt brugen af disse opløsningsmidler havde en effekt på resultaterne.  
 
Replikater 
Der var fem replikater for hver behandling på nær ethanol-kontrollen, hvor der kun var tre. 
Dette skyldtes, at der ikke var nok jord og da forsøget blev udført på et tidspunkt, hvor 
jorden var dybfrossen, kunne der ikke hentes ekstra. Forsøgsdesignet ses i tabel 21.  
 
Tabel 21 Forsøgsdesign til forsøg med mykorrhizasvampe. 
Behandling Kontrol 
vand 
Kontrol 
MeOH 
Kontrol 
EtOH 
KTC 
0,1 µg/Kg 
KTC 1,0 
µg/Kg 
KTC 10 
µg/Kg 
KTC 100 
µg/Kg 
CBZ 60 
µg/Kg 
Replikater 5 (A-E) 5 (A-E) 3 (A-C) 5 (A-E) 5 (A-E) 5 (A-E) 5 (A-E) 5 (A-E) 
 
Spiking af jord 
Jorden blev delt i syv portioner à 5 kg og en à 3 kg. De fire 
ketoconazolbehandlinger blev tilsat opløsninger på henholdsvis 0,5, 5, 50 
og 500 µg KTC/L. Carbendazim-behandlingen blev tilsat en opløsning på 
300 µg CBZ/L. De tre kontroller blev blandet med henholdsvis 1 liter vand, 
1 liter vand tilsat methanol og 600 ml vand tilsat ethanol. Efter tilsætning 
af testopløsning blev de enkelte behandlinger blandet i blandemaskine i en 
time.  
 
Forsøgsprocedure 
Forsøget blev gennemført som et potteforsøg. Den spikede jord blev 
påfyldt plastikpotter (Ø = 13 cm) uden afdræn med ca. 1000 g jord i hver. 
Figur 19 Blandemaskine. 
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To forspirede planter blev dyrket i hver potte og de i alt 38 potter blev placeret tilfældigt i 
et klimarum med 16 timer lys og 8 timers mørke ved 18º C ± 2º C. Potterne blev vandet 
efter behov. Vægt og højde samt planternes velbefindende blev løbende noteret.  
 
Høst 
Planterne blev høstet efter ca. 6 uger (dag 43-46). Vand-kontrol A-D og ketoconazol A 
blev høstet og farvet som forsøgsplanter. De blev anvendt til at finde den rigtige 
høstmetode samt til at få rutine i at tælle mykorrhiza ved mikroskoperingen. De indgår 
derfor ikke i resultatet.  
Planterne blev efterfølgende høstet replikatvis, dvs. dag 43 blev methanol-kontrol B samt 
alle ketoconazol B høstet, dag 44 alle C’erne og så fremdeles. Alle potterne med 
carbendazim blev dog høstet samme dag, da skyllevandet skulle opsamles.  
Potterne blev nogle timer inden høst fyldt op med vand, så jorden kunne løsnes. Herefter 
blev jorden fjernet fra rødderne med rindende vand. Jorden blev opsamlet i en sigte og 
jord, der uundgåeligt røg ud i vasken, blev opsamlet i sandfang. Sandfanget blev efter hver 
høst tømt og jorden blev samlet i en spand med den øvrige jord. Potterne med carbendazim 
blev dagen inden høst sat i en balje fyldt med vand. Den efterfølgende skylning blev 
foretaget over en spand, hvor skyllevandet blev opsamlet.  
 
Klaring og farvning af rødder 
Rødderne blev klaret efter metoden beskrevet af Phillips og Hayman (1970) og farvet efter 
metoden beskrevet af Vierheilig et al (1998). Metoden er tilpasset efter råd fra Iver 
Jakobsen på Risø. Rødderne blev klippet i stykker på ca. 1 cm og lagt i reagensglas, 
hvorefter de blev overhældt med 10 % KOH. Reagensglassene blev stillet i vandbad i 15-
20 minutter ved 80º-90º C. Rødderne blev hældt over i en fin si (60 µm) og skyllet nogle 
gange med vand og derefter lagt tilbage i reagensglassene. Herefter blev rødderne 
overhældt med en blæk-eddike blanding (5 % blæk, 5 % eddike (100 % eddikesyre) 90 % 
vand) og stillet i vandbad ved 80º-90º C i 3 minutter. Rødderne blev hældt ud i sien igen, 
der blev skyllet efter med vand og rødderne blev lagt i postevand til affarvning i ca. 20 
minutter. Til sidst blev rødderne overført til glas med flydende glycerin.  
 
  
Figur 20 Planterødder før (tv.) og efter (th.) klaring og farvning. 
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Bestemmelse af koloniseret rodlængde 
Efter klaring og farvning blev den koloniserede rodlængde bestemt ved hjælp af gridline 
intersectmetoden, som beskrevet af Giovanetti og Mosse (1980). Rodstykker fra et glas 
blev jævnt fordelt i en petriskål, hvor der i bunden var tegnet et net. Nettet blev anvendt til 
at lave en systematisk udvælgelse af observationer. Ved skæring mellem et rodstykke og 
en netlinje registreredes ± kolonisering. Der blev foretaget 100 observationer for hver 
plante. Koloniseringsgraden for den enkelte potte var et gennemsnit af registreringer for de 
to planter og for den enkelte behandling gennemsnittet af de fire potter. 
Vandkontrollerne blev ikke målt kvantitativt, men blev kvalitativt sammenlignet med 
methanolkontrollerne.  
 
Statistik 
Data for ketoconazol blev behandlet med en-vejs ANOVA ved hjælp af programmet 
SYSTAT. Inden behandlingen blev data arcsine-transformeret. Effekt af carbendazim blev 
undersøgt med en Student’s t-test. Både carbendazim- og ketoconazolbehandlingerne blev 
sammenlignet med methanolkontrollen.  
 
Resultater 
Observationer under vækst 
Planterne var ved forsøgets start mellem 1 og 7 cm høje og ved høst havde de nået en højde 
mellem 13 og 27 cm, jf. figur 21. Jorden var efter stofblandingen meget kompakt og blev 
forsøgt løsnet på dag 9 ved at klemme potterne forsigtigt. Fra dag 7 begyndte der at 
komme mug i enkelte af potterne og på dag 9 var der mug på næsten alle.  Dag 12 var 
EtOH A og B samt den ene plante i CBZ A døde. Dag 17 gjaldt dette også den ene plante i 
EtOH C og dag 28 var begge planter i EtOH C og CBZ A døde. 
 
	  
Figur 21 Planternes højde ved plantning og lige før høst på dag 40. 
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Figur 22 viser koloniseringsgraden for de enkelte behandlinger. Af figuren fremgår det, at 
den gennemsnitlige koloniseringsgrad ligger mellem 2,5 og knap 13 %. Det ses desuden, at 
ketoconazol ikke har haft en negativ effekt på koloniseringsgraden. Tværtimod lader der til 
at være en positiv effekt, hvilket især gør sig gældende for den laveste koncentration på 0,1 
µg KTC/Kg. Resultaterne er dog ikke signifikante (ANOVA; P =0,26), hvilket til dels 
skyldes den meget store varians. Det ses desuden, at den positive kontrol med carbendazim 
har den laveste koloniseringsgrad og som den eneste behandling har en lavere kolonisering 
end behandlingen med methanol. Denne forskel er heller ikke signifikant (t-test; P = 
0,257).  
Under mikroskoperingen blev der primært observeret initial mykorrhizadannelse, dvs. 
appresorier og hyfer. I enkelte tilfælde blev der også observeret vesikler og arbuskler.  
Ved den kvalitative vurdering af vandkontrollerne, sås der ingen tydelig forskel i forhold 
til methanolkontrollen.  
 
	  
Figur 22 Gennemsnitlig kolonisering samt 95 % CL for de enkelte behandlinger og methanolkontrollen. 
 
 
Diskussion 
Validitet 
Koloniseringsgraden er en del lavere end forventet, eftersom et lignende forsøg viste 
kolonisering på mellem 25 og 40 % (Jakobsen & Rosendahl 2006). Til sammenligning har 
methanol-kontrollen i dette forsøg en kolonisering på lidt under 5 %, hvilket er lavere end 
forventet. At koloniseringen er lavere end i sammenligningsforsøget kan skyldes, at 
Jakosen & Rosendahl (2006) anvendte solare-ært og ikke lav sukkerært. En anden årsag 
kan være, at planterne ikke har haft optimale vækstforhold og derfor er vokset 
langsommere end forventet. Selv om der hos enkelte planter blev observeret arbuskler og 
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vesikler, blev der hovedsageligt observeret initial mykorrhiza-dannelse (hyfer), jf. figur 23. 
Det tyder derfor på, at med bedre vækstforhold samt en længere vækstperiode, ville 
koloniseringen have været større. Bedre vækstforhold ville først og fremmest være en mere 
porøs jord. Dette kunne have været opnået ved at blande stofferne i kvartssandet og først 
når dette var tørt og opløsningsmidlerne fordampet, blande det med markjorden. En mere 
porøs jord ville give mulighed for en bedre rodudvikling.  
Den positive kontrol kan om ikke validere forsøget så bekræfte, at forsøgsopstillingen er i 
den rigtige retning. Behandlingerne med carbendazim har den laveste kolonisering og som 
den eneste en kolonisering, der er lavere end methanol-kontrollen. Imidlertid er effekten 
ikke signifikant og egentlig burde disse behandlinger blive sammenlignet med ethanol-
kontrollen, da carbendazim blev opløst i ethanol. Eftersom alle planterne i ethanol-
behandlingerne døde undervejs, var det ikke muligt at lave denne sammenligning. Det er 
derfor også muligt, at den lave kolonisering i behandlingen med carbendazim skyldes 
ethanol og ikke carbendazim.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Effekt af methanol og ethanol 
Der blev ikke observeret en forskel i kolonisering mellem vand-kontrollerne og methanol-
kontrollerne. Dette er i overensstemmelse med tidligere undersøgelser, hvor der ved brug 
af en rod-organ kultur ikke blev fundet effekt af methanol ved en koncentration på op til 
2,5 % af volumen (Wan et al. 1998). Eftersom alle ethanol-kontrollerne døde undervejs, 
kan det ikke udelukkes, at ethanol har haft en effekt på enten svampene eller planterne. Der 
er ikke fundet studier, der kan be- eller afkræfte dette.  
 
Hormesis 
Som det fremgår af figur 22 er der en tendens til, at ketoconazol har en positiv effekt, især i 
behandlingen med den laveste koncentration. Et fænomen, hvor der er stimulerende 
effekter ved lave koncentrationer fulgt af inhiberende effekter i høje koncentrationer, 
betegnes hormesis (Calabrese 2001) og antages at være et homeodynamisk respons på 
stress (Stebbing 2009). Med andre ord forsøger den eksponerede organisme at opretholde 
en balance for at modvirke eksponeringen, hvilket kan resultere i en overkompensering, 
der kommer til at optræde som en stimulering. 
Figur 23 Hyfer i planterødder. Fra behandling med 0,1 µg KTC/Kg. 
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Hormetiske effekter vil ofte være 30-60 % højere end kontrollen og mere end 10 gange 
under NOEC (Chapman 2001). I dette forsøg viser ingen af behandlingerne en så voldsom 
stimulering. Der er således ikke tale om egentlige hormesis-effekter, men der ses en 
tendens hertil.  
Andre forsøg med mykorrhizasvampe har vist samme tendens. Jakobsen & Rosendahl 
(2006) udførte et potteforsøg, der ligeledes viste en tendens til hormesis-effekt ved 
eksponering med fungicidet mancozeb. Heller ikke her var effekten signifikant. I et in vitro 
forsøg med 12 lægemidler viste 17-α-ethynyl estradiol en signifikant hormesis-effekt 
(Hillis et al. 2008) og i en undersøgelse af seks pesticider med samme in vitro metode viste 
stofferne benomyl, chlorothalonil, kobbersulfat, dimethoat og glyphosat hormesis-effekter 
(Wan et al. 1998). Omvendt fandt Garcia-Romera & Ocampo (1988) ved et potteforsøg, at 
herbicidet MCPA ved høje koncentrationer (12 og 120 mg/Kg) havde en negativ effekt på 
mykorrhiza-kolonisering, uden at koloniseringen blev stimuleret ved lavere 
koncentrationer og Campagnac et al. (2009) fandt med in vitro-metoden, at fungicidet 
fenpropimorph havde en markant negativ effekt på såvel hyfelængde, tilstedeværelsen af 
arbuskler og vesikler samt på svampemarkøren C16:1ω5. 
Opsummerende lader det til, at hormesis-effekter optræder relativt hyppigt i undersøgelser 
af mykorrhizasvampe. Dette kan skyldes, at de her undersøgte stoffer er blevet undersøgt i 
meget lave koncentrationer. Det er muligt, at såvel fenpropimorph og MCPA ville vise en 
hormesis-effekt, såfremt de blev undersøgt i lavere koncentrationer. Ligeledes er det meget 
muligt, at ketoconazol ville vise en negativ effekt, hvis der blev anvendt højere 
koncentrationer. 
 
Forsøgsopstilling 
Forsøgsopstillingen til det omtalte mancozeb-forsøg er anvendt som hovedinspiration til 
ketoconazol-forsøget. Jakobsen & Rosendahl (2006) udførte deres som potteforsøg med en 
vækstperiode på 6 uger. Jorden, der blev anvendt som vækstmedium, kom fra samme mark 
som her og blev ligeledes blandet med kvartssand i forholdet 1:1. Solare-ært blev anvendt 
som værtsplante og plantebiomasse, mykorrhizadannelse i rødder, planternes indhold af 33P 
samt diversiteten af mykorrhizasvampe blev anvendt som endpoints (Jakobsen & 
Rosendahl 2006). Forsøgsopstillingen har karakter af den såkaldt konventionelle metode, 
der beskrives som et potteforsøg med en vækstperiode på 6-20 uger, hvor planterne bliver 
høstet, rodmassen bestemt og efter klaring og farvning bestemmes koloniseringen (Wan et 
al. 1998). Et andet eksempel på denne opstilling er Garcia-Romera & Ocampos (1988) 
forsøg med MCPA. Lig ketoconazol-forsøget bestod symbiosen af naturlige marksvampe 
og Pisum sativum, planterne havde en vækstperiode på 4 eller 8 uger og koloniseringsgrad 
og root:shoot ratio blev anvendt som endpoints.  
En sådan forsøgsopstilling kræver kendskab til vækstforhold samt færdigheder i at høste 
planterne korrekt. Er man ikke forsigtig ved høstningen, mister man nemt de fine 
planterødder og det er ofte dem, der bliver først koloniseret (Jakobsen, pers.komm 2009). 
Ligeledes kræver klaring og farvning af rødderne en vis rutine, fx er det vigtigt, at 
rødderne ikke står så længe i vandbadet, at cortex falder af  (Olsen, pers. komm. 2009). 
Endelig kræver mikroskoperingen også, at man får oplæring i at genkende mykorrhiza-
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svampene. Det gælder især, når der anvendes markjord, hvor svampene kan forveksles 
med naturlige patogener.  
Til gengæld er kolonisering et vidt undersøgt fænomen og i et laboratorium med erfarne 
mykorrhiza-laboranter eller forskere er det en ligetil forsøgsopstilling. For at blive anvendt 
til standardforsøg er det imidlertid nødvendigt, at der udvikles nogle standarder, både hvad 
angår jord, symbiosepartnere og vækstperiode. Det er ikke optimalt at anvende markjord, 
da man således ikke ved, hvilke svampe man arbejder med. Jakobsen & Rosendahl (2006) 
undersøgte ganske vist svampesammensætningen med PCR, men dette blev først gjort efter 
forsøgets afslutning. I et standardforsøg er det nødvendigt at kende forsøgsorganismen på 
forhånd. Det mest optimale ville således være at anvende et inokulum i bestrålet jord. Dette 
gør forsøget yderligere ressourcekrævende, da bestrålet jord er relativt dyr og det tager tid 
at opformere et inokulum. Anvender man et inokulum i bestrålet jord, ville det være 
fordelagtigt at anvende flere svampe, da man derved ville kunne undersøge ændringer i 
diversiteten. Det har vist sig, at selv om der ikke er en samlet ændring i koloniseringen, 
kan diversiteten ændre sig. Endnu ved man dog ikke hvad det betyder (pers.komm. 
Rosendahl 2009).    
 
In vitro metode som alternativ 
Wan et al. (1998) foreslår, at der i stedet for det konventionelle potteforsøg anvendes en in 
vitro metode som standardtest for pesticiders effekt på AM-svampe, mens Hillis et al. 
(2008) foreslår, at metoden også anvendes til at undersøge lægemidler. 
I metoden anvendes Ri T-DNA transformeret plantevæv, der er programmeret til at udvikle 
sig til rødder. Fordelen ved at anvende transformeret plantevæv er, at det har et større 
vækstpotentiale og bedre kan tilpasse sig forskellige eksperimentelle forhold. Rod-
organerne kultiveres i et næringsrigt medium og inokuleres med mykorrhiza enten i form 
af ekstraradikale sporer eller spredningsenheder fra den intraradikale fase (fx mykorrhiza-
inficerede rodfragmenter eller isolerede vesikler). For en mere fyldestgørende beskrivelse 
af metoden henvises til Fortin et al. (2002).  
En af de største fordele ved in vitro metoden er, at den er relativ hurtig at gennemføre. 
Wan et al. (1998) foreslår en vækstperiode på 14 dage, mens Hillis et al. (2008) foreslår en 
vækstperiode på mindst 28 dage. I Hillis et al.s undersøgelse anvender de hyfelængde og 
produktion af sporer som endpoints og de viser sig ikke at være sensitive før henholdsvis 
21 og 28 dage. 28 dage er imidlertid stadig mindre, end de 6-20 uger et potteforsøg tager.  
Fordelene ved in vitro metoden er derudover, at den er ikke-destruktiv og  reproducerbar. 
Til gengæld er mange miljømæssige faktorer ikke inkluderet. Wan et al. (1998) skriver 
således også, at effektkoncentrationer fundet ved hjælp af denne metode ikke bør 
ekstrapoleres. Metoden bør i stedet anvendes som en indledende screening af et stofs 
toksicitet.  
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Måling	  af	  miljøkoncentrationer	  samt	  aktuelle	  
koncentrationer	  i	  testopløsninger	  	  
Introduktion 
Koncentrationen af ketoconazol kan falde igennem testperioden på grund af nedbrydning 
fx via fotolyse i akvatiske forsøg eller mikrobiel nedbrydning i terrestriske. Dertil kan 
stoffet også blive utilgængeligt ved at adsorbere til siderne på testbeholderne. Effekter af 
ketoconazol bør derfor undersøges på baggrund af de aktuelle koncentrationer, ligesom det 
bør undersøges, om stoffet er stabilt igennem testperioden.  
Dertil findes der meget få analyser af ketoconazol i miljøet. Skæbnestudier viser, at 
ketoconazol må forventes at binde sig til slamfasen og akkumulere i jord, der er applikeret 
med slam (se kapitel 6). Samtidig kan det ikke forventes, at ketoconazol vil kunne spores i 
spildevand. For at undersøge dette nærmere har jeg analyseret spildevands-, slam- og 
jordprøver.  
Metode 
Der blev taget udgangspunkt i metoden beskrevet af Lindberg et al. (2010). Ved 
planlægning af analyserne var dette den eneste offentliggjorte metode til bestemmelse af 
ketoconazol.  
 
Prøvetagning 
Testopløsninger 
Fra forsøget med P. subcapitata blev der nedfrosset 25 ml af testopløsningerne ved 
forsøgets start og efter afslutning af forsøget blev samtlige replikater (25 ml) frosset ned, 
efter alger var centrifugeret ud af prøverne. Fra forsøget med L. minor blev der nedfrosset 
40 ml af hver testopløsning ved forsøgets start og ved udskiftning af testopløsning på dag 4 
blev samtlige replikater (125 ml) frosset ned. Fra forsøget med mykorrhizasvampe blev der 
ved forsøgets afslutning udtaget en blandeprøve fra hver af ketoconazolbehandlingerne. 
Disse blev frosset ned indtil ekstraktionen.  
 
Miljøprøver  
Jordprøver blev udtaget den 19. august 2010 fra CRUCIAL-marken i Taastrup. 
CRUCIAL-marken anvendes i et projekt, der har til formål at undersøge gødningseffekt og 
langtidsvirkning af forskellige affaldstyper. Marken er delt op i tre blokke, der hver består 
af 13 parceller, der hver modtager én type gødning (Det Biovidenskabelige Fakultet 
2010b).   
Der blev udtaget en blandeprøve fra hver af de tre ugødede felter, fra de tre felter 
applikeret med slam og fra de tre felter applikeret med accelererede slammængder. 
Blandeprøverne blev lavet ved at udtage 15 delprøver med et 20 cm jordspyd. Delprøverne 
blev taget på tilfældige steder fordelt over hele feltet på nær den yderste meter af parcellen. 
Efter udtagningen blev prøverne tørret og derefter frosset ned. 
I forbindelse med forsøgene på CRUCIAL-marken er der hvert år blevet frosset 
slamprøver ned på KU LIFE efter at være blevet udtaget fra Avedøre Spildevandscenter. 
Prøver fra årene 2007 og 2009 blev den 2. september 2010 sat til optøning og den 3. 
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september 2010 blev der udtaget 15 g af hver prøve. Prøverne blev herefter frosset ned på 
RUC indtil analysen.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Spildevandsprøver blev udtaget den 25. august 2010 fra Lynetten renseanlæg. Der blev 
udtaget prøver kl. 7 og kl. 11 svarende til det spildevand, der er udledt fra forbrugeren den 
24. august om aftenen og den 25. august om morgenen. På begge tidspunkter blev der 
udtaget 5 * 1 L ved indløb og 5 * 1 L ved udløb. Prøverne udtaget kl. 7 blev stillet på køl 
og efter sidste prøvetagning blev alle prøverne kørt direkte til RUC og frosset ned.  
 
Forberedelse af testopløsninger fra alge- og lemnatests samt spildevandsprøver 
Prøverne blev tøet op og henholdsvis 20 ml (alger), 40 og 80 ml (L. minor) og 0,5 L 
(spildevand) blev filtreret gennem et 45 µm filter type M. Herefter blev pH justeret til 3 
med H2SO4 og hver prøve fik tilsat 500 ng sulconazol (intern standard). Prøverne blev kørt 
på SPE med en Evolute ABN 50 kolonne, der forinden var præpareret med 6 ml methanol 
og 6 ml vand forsuret til pH 3 med H2SO4. Kolonnen blev efterfølgende renset med 5 ml 5 
% methanol og eluatet blev udvasket med 2 * 3 ml methanol med 0,5 % myresyre. Til sidst 
blev prøverne inddampet og tilsat 0,7 ml 10 % acetonitril.  
 
Forberedelse af slam- og jordprøver 
Prøver blev tøet op og jordprøverne blev findelt i morter. Der blev lavet analytisk 
dobbeltbestemmelse på jordprøverne og på slamprøverne, hvor der ikke var egentlige 
replikater, blev der lavet fem-dobbelt bestemmelse.  
2,0 g fra hver prøve blev placeret i centrifugerør og der blev tilført 500 ng sulconazol 
(intern standard). Der blev tilført 8 ml methanol og prøverne blev sat i ultralydsbad i 10 
min. Herefter blev de centrifugeret ved 3700 rpm i 10 min og supernatanten blev overført 
til 200 ml kolber. Der blev igen tilført 8 ml methanol og proceduren med ultralydsbad og 
centrifugering blev gentaget. Det endelige ekstrakt fik tilført deioniseret vand til 200 ml, 
Figur 24 CRUCIAL-marken, hvor der blev udtaget jordprøver. 
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hvorefter pH blev justeret til pH 3 med H2SO4. Prøverne blev herefter kørt på SPE efter 
samme procedure som spildevandsprøverne.  
 
Bestemmelse af tørvægt 
Tørvægt for slam blev bestemt efter tørring ved 100 ºC i 24 timer.  
 
Resultater og diskussion 
Prøverne blev kørt på LC-MS tre gange uden resultat. Da vi havde en anden kolonne end 
den, der henvises til i artiklen, blev der lavet nogle modifikationer af metoden. Det var ikke 
muligt at køre prøverne med den beskrevne metode, fordi trykket i kolonnen blev for højt. 
Efter nogle forsøg blev der fundet en ny metode, men det nedsatte retentionstiden, så det 
ikke var muligt at adskille sulconazol og ketoconazol fra de urenheder, der var i prøverne. 
Dertil var vores udstyr ikke tilstrækkeligt følsomt til at detektere den interne standard i de 
koncentrationer, der var anvendt i Lindberg et al.s (2010) forsøg. Havde vi vidst dette på 
forhånd, kunne vi have tilsat mere sulconazol til prøverne. Endelig var metoden efter 
modificeringerne ikke særlig robust, hvilket kom til udtryk i meget stor variation i kørsel af 
samme standarder.  
Af tidsmæssige årsager har yderligere optimering af målemetoden ikke været mulig. Det 
betyder, at jeg desværre hverken har målinger af miljøkoncentrationer eller aktuelle 
ketoconazolkoncentrationer i forsøgene, hvorfor jeg er nødsaget til at bruge nominelle 
koncentrationer i forbindelse med analysen af mine effektdata. 
 
Diskussion	  
Anvendelse af ikke-standardtests 
Økotoksikologiske forsøg udføres ofte som standardtests, fx stammer 60 % af data i 
WikiPharma fra standardtests udført med OECD, U.S. EPA eller ISO-guidelines 
(Molander 2009). Fordelene ved at anvende standardtests er indlysende; der er udarbejdet 
retningslinjer, der angiver endpoints, validitetskriterier, beregningsmetoder og testforhold. 
Dertil er der udført mange andre forsøg med organismen, hvilket øger muligheden for at 
finde sammenlignelige data i litteraturen. Ydermere er testorganismen kendt og det er 
derfor muligt at lave en positiv kontrol. Som mit forsøg med P. subcapitata viser, er 
retningslinjer, standardkit og litteraturværdier imidlertid ingen garanti for effekt.  
Når der skal udføres forsøg med nye organismer, skal der til gengæld tages stilling til disse 
ting. Det kan eksemplificeres ved at tage udgangspunkt i det forsøg, jeg har lavet med 
mykorrhizasvampe.  
Ser vi først på endpoints, er det oplagt, at det ene af disse er den procentvise kolonisering. 
Som det fremgår af mit forsøg er dette endpoint undersøgt i forbindelse med andre forsøg 
og der findes udviklede metoder og beregningsmetoder. For at det kan anvendes som 
endpoint i økotoksikologiske forsøg, er det imidlertid nødvendigt at fastslå, hvilken ECx-
værdi der skal bestemmes. Ifølge OECD-guideline nr. 201 skal der ved algeforsøg 
bestemmes en EC50-værdi, mens der ved forsøg med Lemna sp. ifølge OECD-guideline nr. 
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221 endnu ikke er enighed om, hvilken ECx-værdi der er passende, men det anbefales, at 
der findes EC10 og EC20-værdier. Ved bestemmelse af en ECx-værdi for 
mykorrhizakolonisering bør der tages udgangspunkt i, hvornår en hæmning af 
koloniseringen har en effekt på planten.  
Som det fremgår af forsøget med L. minor, kan forskellige endpoints udvise forskellig 
sensitivitet og der bør derfor anvendes flere endpoints. Eftersom ketoconazol virker ved at 
hæmme ergosterolsyntesen, ville det være oplagt, at ergosterolindhold blev anvendt som 
ekstra endpoint. Ergosterol-målinger er tidligere blevet benyttet flittigt i andre typer af 
forsøg med mykorrhiza, men Olsson et al. (2003) argumenterer for, at ergosterol ikke er en 
passende markør til at estimere biomassen af AM svampe. Mykorrhizasvampe tilhører 
rækken Glomeromycota (Schüβler et al. 2001) og i dette phylum lader de fleste af 
svampene til at indeholde andre steroler end ergosterol (Olsson et al. 2003). Flere forsøg 
viser ganske vist, at AM svampe indeholder ergosteroler, heriblandt et forsøg med Glomus 
intraradices (Frey et al. 1992). Imidlertid er ingen af disse udført in vitro og kontaminering 
med ergosterol fra saprofytiske svampe kan derfor ikke udelukkes (Olsson et al. 2003). 
Eftersom der i dette forsøg er anvendt markjord, der indeholder forskellige patogener, ville 
det ikke have været muligt at fastslå, hvorvidt en effekt på ergosterol-indholdet kunne 
overføres direkte til effekter på AM svampe. Valg af endpoints kræver således, at deres 
anvendelighed og relevans for det specifikke stof og forsøgsorganisme undersøges.  
Ser vi dernæst på validitetskriteriet, kan dette fx være, at der i kontrollen skal være en 
minimal grad af kolonisering. Dette minimum bør bestemmes ved at tage udgangspunkt i 
faste symbiosepartnere. Igennem flere forsøg med samme symbiosepartnere kan man 
beregne den gennemsnitlige koloniseringsgrad og herudfra fastlægge, hvor høj 
koloniseringen i kontrollen skal være for, at testen kan betragtes som valid. 
Som et tillæg til guidelinen for miljørisikovurdering af lægemidler bør der udarbejdes 
kriterier for minimumskrav til ikke-standardtests. Disse krav kan bestå i, at ansøger skal 
opstille et eller flere validitetskriterier, skal fastlægge en eller flere ECx-værdier og skal 
anvende mindst to endpoints. Ansøger skal selvfølgelig argumentere for valg af disse.   
Udvidelse af testbatteri 
I WikiPharma er den mest anvendte testorganisme D. magna, mens alger kommer ind på 
en tredjeplads (Molander 2009). Ifølge EMAs guideline skal der ikke laves forsøg med 
andre akvatiske organismer end basissættet alger, dafnier og fisk. Det er ikke muligt at lave 
forsøg med alle arter og det må altid antages, at der findes arter, der er mere sensitive, end 
de der er undersøgt. Det er netop en af grundene til, at der anvendes usikkerhedsfaktorer. 
Imidlertid kan der argumenteres for, at basissættet er meget begrænset og at testbatteriet 
med rette kunne udvides.  
I diskussionen om anvendelse af Lemna sp. som fast forsøgsorganisme i forbindelse med 
risikovurdering af lægemidler, er der henvist til studier, der viser, at L. minor er mere 
sensitiv end D. magna og D. subspicatus over for seks ud af ni lægemiddelstoffer 
(Cleuvers 2003). Ligeledes har en tidligere sammenligning af P. subcapitata og L. minor 
vist, at de to organismer udviser forskellig sensitivitet over for herbicider. 16 herbicider 
blev undersøgt og P. subcapitata var mest sensitiv over for de otte, mens L. minor var mest 
sensitiv over for de andre otte (Fairchild et al. 1997). Der findes andre lignende 
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undersøgelser og det bør derfor overvejes at inkludere forsøg med Lemna sp. i testbatteriet. 
Eventuelt kan det begrænses til, at der skal udføres forsøg med Lemna sp., når det drejer 
sig om hydrofobe stoffer, da disse i højere grad vil befinde sig i vandoverfladen (Mohan & 
Hosetti 1999).   
Virkningsmekanisme 
I flere rapporter og redegørelser om lægemidlers effekter i miljøet, pointeres det, at det er 
vigtigt at inddrage viden om stoffets virkningsmekanisme (Bound & Voulvoulis 2004, 
Bengtsson et al. 2005, Stuer-Lauridsen et al. 2002). Forsøget med mykorrhizasvampe blev 
derfor designet med henblik på at undersøge om dets terapeutiske virkningsmekanisme, 
hæmning af ergosterolsyntesen, også er en økotoksikologisk virkningsmekanisme. Dette 
virkede plausibelt og Breton & Boxall (2003) udpeger da også svampe som organismer, 
der sandsynligvis er særligt sensitive over for imidazoler. Forsøget viste imidlertid ikke en 
entydig sammenhæng mellem kolonisering og koncentration af ketoconazol. Eftersom der 
er uenighed om, hvorvidt mykorrhizasvampe indeholder tilstrækkeligt ergosterol til, at det 
kan anvendes som markør, er det således ikke nødvendigvis den bedste 
virkningsmekanismetest.  
En anden tilgang kunne være at tolke virkningsmekanisme mere bredt. Når der i 
litteraturen tales om lægemidlers virkningsmekanisme, henvises der ofte udelukkende til 
den terapeutiske virkningsmekanisme. Dette er umiddelbart meget logisk, men samtidig er 
det vigtigt ikke at lade sig forblænde af denne information og derved overse andre 
virkningsmekanismer, der kan have større økologisk relevans.  
Ketoconazol har fx flere forskellige virkningsmekanismer, hvilket også er set for andre 
azolfungicider, heriblandt prochloraz (Vinggaard et al. 2006). En anden virknings-
mekanismetest kunne således have været en undersøgelse af ketoconazols påvirkning af 
nedbrydningen af andre stoffer. Ketoconazol har vist sig at inhibere CYP-enzymer, der er 
vigtige i metaboliseringen af stoffer. Det er således muligt, at den effekt, der viste sig i 
forsøget med L. minor, var en kombinationseffekt.  Derudover har ketoconazol også vist 
sig at have hormonforstyrrende effekter og tests, der er designet med henblik på at 
undersøge disse, vil derfor også have stor relevans.  
	  
Delkonklusion	  
Der findes studier på stoffet ketoconazol for alger, dafnier og fisk. Med andre ord er der 
studier for basissættet, som det kræves i EMAs guidelines og det er muligt at udføre en 
akvatisk risikovurdering. Der er ikke fundet forsøg udført med sedimentlevende eller 
terrestriske arter.  
Jeg har desuden udført forsøg med grønalgen P. subcapitata, andemadsarten L. minor og 
naturligt forekommende mykorrhiza-svampe. De første to er standardstests udført efter 
OECDs guidelines, mens forsøget med mykorrhiza-svampe er et forsøg designet specielt til 
dette speciale. Algeforsøget resulterede ikke i, at der blev fundet en effektkoncentration, 
hvilket kan skyldes, at methanol blev anvendt til at opløse ketoconazol eller at stoffet blev 
utilgængeligt i løbet af forsøget. I forsøget med L. minor blev der fundet 
effektkoncentrationer, der viste, at andemad er mindre sensitiv end alger, men mere 
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sensitiv end dafnier, hvis der sammenlignes med effektkoncentrationer fundet i litteraturen. 
Mykorrhiza-forsøget viste, at der var en tendens til, at ketoconazol kunne have en 
stimulerende effekt på kolonisering af mykorrhiza-svampe ved lave koncentrationer. Dette 
er i overensstemmelse med andre forsøg, men effekten var ikke signifikant.  
Det kan på baggrund af forsøgene og den efterfølgende diskussion konkluderes, at der bør 
angives retningslinjer for, hvordan man udfører utraditionelle tests, at det bør overvejes at 
udvide testbatteriet og at det skal defineres, hvordan man bestemmer, hvad der skal 
betragtes som virkningsmekanisme.  
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Kapitel	  6:	  Skæbne	  
I dette kapitel undersøges ketoconazols skæbne i miljøet. Der vil indledningsvist blive 
introduceret til de generelle principper i skæbnestudier samt hvordan ketoconazol forventes 
at sprede sig i miljøet. Det vil blive fulgt op af kvantitative vurderinger, der baserer sig på 
målte koncentrationer, modellering med programmet EUSES samt beregninger. 
Beregningerne følger de anvisninger, der er i lægemiddelagenturets (EMA) retningslinjer. 
En del af disse svarer til de formler, der er opstillet i EU's Technical Guidance Document 
(TGD) og denne vejledning vil desuden blive brugt til supplerende beregninger. Kapitlet 
afsluttes med en diskussion af beregningerne og vil danne udgangspunkt for en senere 
diskussion af, hvordan retningslinjerne kan forbedres. Dertil vil resultaterne af 
skæbnestudierne blive anvendt i den efterfølgende miljørisikovurdering af ketoconazol.  
Introduktion	  
Skæbnestudier 
Studier af et stofs skæbne i miljøet omfatter overordnet set transport og transformation. 
Transport henviser til, hvordan et stof bevæger og fordeler sig mellem de forskellige faser, 
dvs. overfladevand, luft og jord samt sediment og grundvand. Transformation handler om, 
hvordan et stof nedbrydes og ændrer sig gennem kemiske og biologiske processer. Disse 
processer kan være abiotiske og omfatter fotolyse, hydrolyse, dissociering og oxidering 
eller biotiske i form af enten aerobisk eller anaerobisk nedbrydning ved hjælp af 
mikroorganismer, bakterier, svampe og alger (Van den Berg 1995). Endelig kan et stof 
biotransformeres, dvs. omdannes i en levende organisme. Biotransformeringen gør det 
lettere for organismen at udskille stoffet og foregår i to faser. I fase I bliver stoffet gjort 
mere vandopløseligt gennem oxidering, reduktion eller hydrolyse og i den efterfølgende 
fase II bliver stoffet gjort yderligere vandopløseligt gennem konjugering (Van den Berg et 
al. 1995).  
Biotransformation i mennesker kaldes metabolisme og er særlig relevant i forhold til 
lægemidler, idet stoffernes passage gennem mennesker betyder, at vi allerede i 
spildevandsfasen skal være opmærksomme på både aktivstoffer og metabolitter.  
Når vi skal følge et stofs skæbne, bør vi i princippet undersøge både moderstoffet og 
nedbrydningsprodukterne. I EMAs retningslinjer foreskrives det, at der laves undersøgelser 
af en metabolit, såfremt den udgør mere end 10 % af den udskilte mængde (EMEA 2006). 
I de fleste af de hidtidige studier af lægemidler er der imidlertid kun fokus på moderstoffet, 
hvilket primært skyldes den store mangel på data. Således er det generelt svært at finde 
viden om metabolitter i den publicerede litteratur. Ganske vist bliver der i forbindelse med 
udviklingen af lægemidler lavet pharmakokinetiske studier, der burde kunne anvendes i en 
videre skæbnevurdering. Man kunne således forvente, at disse studier indeholdt 
oplysninger om, hvor meget af stoffet der udskilles som henholdsvis metabolit og 
moderstof. I de pharmakokinetiske undersøgelser ligger fokus imidlertid på, hvor meget af 
stoffet der er biotilgængeligt for den menneskelige organisme og det undersøges derfor 
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ikke altid i hvilken form og i hvilke koncentrationer et stof udskilles (Daughton & Ruhoy 
2009).  
Mange argumenterer desuden for, at man ved at antage at 100 % af stoffet findes som 
moderstof, arbejder ud fra et worst case scenarie, da moderstoffet typisk er mere aktivt end 
nedbrydningsprodukterne. Imidlertid findes der også mange tilfælde, hvor det omvendte er 
tilfældet. Samtidig sker det også, at metabolitter tilbagetransformeres til moderstofferne 
(Daughton & Ternes 1999). Endelig har en undersøgelse vist, at selv stoffer, hvor under 5 
% udskilles som moderstof, er blevet detekteret i miljøet. Dette kan enten skyldes, at 
metabolitter er blevet tilbagetransformeret eller at den sidste rest er særlig svært 
nedbrydelig (Jjemba 2006).  
Udover at stoffer kan metaboliseres i mennesker, kan de også blive nedbrudt i 
rensningsanlæggene. Også her ved man meget lidt om stoffernes opførsel og der er meget 
stor forskel på, hvor meget de enkelte stoffer bliver nedbrudt. Det er tidligere blevet 
antaget, at lægemidler bliver nedbrudt af mikroorganismer i rensningsanlæggene, men det 
har senere vist sig, at det mere er undtagelsen end reglen (Stuer-Lauridsen et al. 2000).  
I og med at der ikke er fundet detaljerede studier af ketoconazols nedbrydning og 
metabolitter i hverken databaser eller publicerede artikler, vil jeg i det følgende nøjes med 
at redegøre for den viden, der er offentlig tilgængelig på området. I de efterfølgende 
beregninger af ketoconazols skæbne vil jeg således lægge mig i strømmen af den hidtidige 
forskning og antage, at 100 % af stoffet optræder i dets oprindelige form i miljøet.  
 
Ketoconazols vej fra mennesket til miljøet 
Ketoconazol findes som tabletter, creme og shampoo og anvendes dermed både dermalt og 
oralt. Følgelig ender ketoconazol i spildevandet gennem både toilettet og badevandet. 
Figur 25 viser hvordan stoffet transporteres videre til miljøet. Ubrugte medicinrester kan 
desuden blive distribueret videre til miljøet, når de bliver bortskaffet. Eftersom EMAs 
retningslinjer for miljøvurdering kun sigter på lægemidler, der bliver anvendt (Kümmerer 
2004), er bortskaffelsesdelen ikke medtaget her.  
Som det fremgår af figuren, vil oralt indtaget ketoconazol kunne udskilles gennem fæces 
og urin samt gennem sved, der vaskes af i badet.  
Normalt betragtes urin og fæces som de primære spredningsveje (Daughton & Ruhoy 
2009), men for ketoconazol, der også anvendes dermalt og som shampoo, må badning 
betragtes som en spredningsvej af betydning. I betragtning af at det er et minimum af det 
solgte ketoconazol, der sælges som tabletter, må det sågar betragtes som den primære 
spredningsvej.   
Det fremgår desuden af figuren, at ketoconazol kan transporteres tilbage til mennesker 
gennem grundvand eller planter, der har groet på landbrugsjord, hvor der er anvendt slam. 
Teoretisk set kan lægemidler, der tilføres landbrugsjord gennem slam, optages af planterne 
(Daughton & Ternes 1999), men jeg vil i det følgende argumentere for, at det er meget 
urealistisk, at det vil ske.  
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Nedbrydning 
Metabolisme 
65 % af oralt indtaget ketoconazol udskilles som moderstof (Janssen-Cilaq 2010). 
Eftersom det oralt indtagne ketoconazol i høj grad bliver metaboliseret, må det antages, at 
hovedparten af moderstoffet kommer fra creme og shampoo (Daughton & Ruhoy 2009). 
Tilsyneladende er metabolismen afhængig af antallet af doser, da studier af både 
mennesker og hunde har vist, at ved gentagen indtagelse kan stoffet hæmme sin egen 
metabolisering. Det er sandsynligvis en følge af, at ketoconazol hæmmer CYP3A12, som 
formodes at spille en rolle i metaboliseringen af ketoconazol selv (Kukanich & Hubin 
2009).   
Metabolisme af ketoconazol sker i mennesker ved oxidering af imidazol- og 
piperazinringene, oxidativ O-dealkylering samt aromatisk hydroxylering af phenylringene. 
Metabolitterne anses fra en pharmakologisk vinkel for at være inaktive stoffer (Van Tyle 
1984). Desværre angiver Van Tyle ikke hvilke metabolitter, der er tale om eller om nogen 
af dem udgør mere end 10 % af den udskilte mængde. Selv om de er terapeutisk inaktive, 
er det muligt, at de kan have økotoksikologiske effekter, evt. med en anden 
virkningsmekanisme (Huschek et al. 2004).  
Tabletter 
Urin Fæces Sved Rester på hud 
Creme Shampoo 
Toilet Bad 
Rensningsanlæg 
Spildevand Slam 
Mennesker 
Planter 
Grundvand Sediment 
Landbrugsjord Overfladevand 
Figur 25 Skæbnediagram for ketoconazol. Farverne viser, hvordan de enkelte elementer vil blive vurderet. Orange: Målte 
koncentrationer og modellering med EUSES. Rød: Beregninger. Lilla: Kvalitativ vurdering. 
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Nedbrydning i miljøet kan ikke udledes direkte af den måde, stoffet metaboliseres på i 
mennesker. Et svensk studie viser, at ketoconazol ikke nedbrydes i et typisk 
rensningsanlæg (Lindberg et al. 2010), men derudover er der ikke offentliggjort studier af 
ketoconazols nedbrydning i miljøet. Generelt for azoler gælder det dog, at de perifære 
molekyler indgår i oxidative processer og at phenylringene bliver hydroxyleret. Disse 
processer foregår især ved hjælp af oxiderende enzymer. Moderproduktet kan således 
degraderes til både fase 1 og fase 2 produkter. Nedbrydning af azoler i jord er ofte 
langsommelig og lange halveringstider kan forventes (Roberts & Hutson 1999). Dette 
understøttes af, at et nedbrydningsstudie viser, at ketoconazol ikke er nedbrydeligt 
(Janssen-Cilaq 2010).   
Ketoconazol	  i	  spildevand	  og	  slam	  modelleret	  med	  EUSES 
I en miljørisikovurdering, der følger EMAs retningslinjer, skal der på sidste trin, fase IIB, 
laves forbedrede estimeringer af eksponering af vandmiljøet. Denne beregning skal baseres 
på værdier for spildevand beregnet med modellen SimpleTreat. SimpleTreat er bygget op 
om formler angivet i TGD’en og er en del af programmet EUSES. I det følgende laves en 
modellering med ketoconazol i EUSES og resultatet vil blive anvendt i det efterfølgende 
afsnit til at beregne forventede koncentrationer i overfladevand.  
Introduktion til programmet EUSES  
The European Union System for the Evaluation of Substances (EUSES) er en model, der 
kan anvendes i risikovurderingen til en indledende screening af data. Det er et 
brugervenligt og offentligt tilgængeligt computerprogram, der blev udviklet i midt-
halvfemserne i et samarbejde mellem EU-kommissionen, EU's medlemslande og Det 
Europæiske Kemikaliebureau. Målsætningen med programmet var at udvikle et værktøj, 
der var hurtigt, systematisk og transparent (Vermeire et al. 1997). EUSES er baseret på de 
principper og beregninger, der er beskrevet i TGD’en (Carlsson et al. 2006).  Modellerne, 
der anvendes i programmet, estimerer realistiske worst-case scenarier, men bør dog kun 
anvendes til screening og følges op af mere detaljerede vurderinger (Christensen et al. 
1998).   
Ferrari et al. (2004) anbefaler, at programmet anvendes til at estimere koncentrationer af 
lægemidler i overfladevand og flere studier anvender det til at vurdere fordeling og 
koncentrationer af lægemidler i miljøet (Christensen 1998, Liebig et al. 2006 og van Wezel 
& Jager 2002) 
Alle dele af en risikovurdering indgår i programmet, idet data om økotoksicitet, fysisk-
kemiske egenskaber samt produktionsmængder kan indtastes, hvorefter programmet 
beregner forventede koncentrationer i de forskellige miljømatricer samt tilhørende 
risikobrøker. Den brugervenlige opbygning gør processen meget nem og modelleringen 
kan foretages på ca. en halv time.  
Programmet beregner en lokal, regional og kontinental eksponering. Den kontinentale 
vurdering anvendes som baggrundsniveau for den regionale vurdering som igen anvendes 
som baggrundsniveau for det lokale niveau (Christensen 1998). Beregninger af den 
regionale eksponering foretages ud fra en antagelse om, at stoffet vil blive spredt ligeligt 
over hele regionen (van Wezel & Jager 2002).  
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I denne sammenhæng er EUSES anvendt til at finde forventede koncentrationer i 
spildevand og slam samt undersøge, hvordan stoffet fordeler sig mellem spildevand, slam 
og luft.  
Inputs 
Modelleringen er foretaget med EUSES version 2.1. De fysisk-kemiske parametre angivet 
i kapitel 4 anvendes her som input. Damptrykket for ketoconazol er for lavt til at kunne 
indtastes i programmet og i stedet anvendes minimumsværdien. Der er ikke fundet data for 
kogepunkt, som derfor ikke indtastes. Bionedbrydeligheden sættes til ”Not degradable”, i 
”Industry Categori (IC)” vælges ”Personal/Domestic Use” og i ”Use Category (UC)” 
vælges ”Pharmaceuticals”. Ved valg af disse anvendelseskategorier vil det blive antaget, at 
stoffet udledes 365 dage om året og at 2 % af den regionale udledning vil stamme fra en 
punktkilde. Endelig sættes det årlige europæiske forbrug til 33 t og det angives, at 3 % vil 
findes i regionen.  
Resultat 
Fordeling af ketoconazol i spildevand og slam fremgår af figur 26.  
 
 
Modellering med EUSES resulterer i en koncentration i renset spildevand på 6,58 mg/L og 
en koncentration i slam på 8,40 g/Kg tørvægt. Dertil fremgår det af resultatet, at 66,5 % af 
det udledte stof vil udledes til overfladevand, 33,5 % vil findes i slam og stort set intet vil 
emittere til luften.  
Fordeling	  af	  ketoconazol	  i	  miljøet	  
I en undersøgelse fra 2008 af forskellige azolfungicider konkluderes det, at på nær 
clotrimazol er der ikke tidligere blevet analyseret for azol-lægemidler i spildevand eller 
miljøprøver (Kahle et al. 2008). Heller ikke i Kahle et al.s undersøgelse indgår 
ketoconazol. Sidenhen er ketoconazol blevet analyseret i Sverige i spildevand og slam og 
for nylig blev en belgisk undersøgelse af ketoconazol i spildevand og overfladevand 
publiceret. Så vidt vides er disse de eneste målinger af stoffet, der er offentliggjort. 
Ketoconazols skæbne i miljøet vil derfor blive baseret på beregninger efter de formler, der 
er anvist i EMAs retningslinjer. For de sekundære faser, sediment og grundvand, er 
anvisningerne meget begrænsede og for disse faser vil der blive anvendt supplerende 
formler, bl.a. fra TGD’en.  
Figur 26 Udklip af EUSES-rapport. Udklippet viser fordelingen af ketoconazol i et rensningsanlæg af standardstørrelse. 
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Spildevand og slam 
Som vist i figur 25 passerer lægemidler et rensningsanlæg, inden de spredes til miljøet. 
Koncentrationer i spildevand og slam er derfor afgørende for, hvor meget de forskellige 
miljømatricer vil blive kontamineret. Der er fundet to undersøgelser af spildevand, hvoraf 
den ene også indeholder en analyse af slam. Dertil fremstilles resultaterne fra 
modelleringen med EUSES.  
Spildevand 
I den svenske undersøgelse var koncentrationerne i spildevand under detektionsgrænsen på 
20 ng/L (Lindberg et al. 2010), mens den belgiske undersøgelse påviste ketoconazol i 
spildevand fra fire ud af fem undersøgte rensningsanlæg. Stoffet blev målt i 
koncentrationer fra 18,8 ng/L til 66,6 ng/L. Spildevand fra såvel indløb som udløb blev 
analyseret og det viste, at koncentrationerne ved udløb var markant lavere end ved indløb. 
Målingerne blev foretaget på to forskellige årstider og ud af de i alt 10 målinger blev 
ketoconazol detekteret ved indløb syv gange og kun to gange blev det genfundet ved 
udløb. Forfatterne formoder, at dette til dels skyldes adsorption til slam (Van de Steene et 
al. 2010).    
 
Slam 
Slam fra kommunale rensningsanlæg er et billigt gødningsstof og er meget anvendt i 
Danmark, hvor der tidligere blev anvendt op mod 70 % af det producerede slam i 
landbruget (Petersen et al. 2003). I EU motiveres landene til at genanvende slam til 
jordbrugsformål frem for at brænde eller deponere det som følge af det såkaldte 
affaldshieraki (Direktiv 2008/98/EF) og de nyeste tal viser, at andelen af slam, der 
anvendes i det danske landbrug, ligger på 59 % (Miljøstyrelsen 2010). 
Det vurderes, at lægemidler med logKow over 3 i betydeligt omfang vil findes i slamfasen 
(Kjølholt et al. 2003).  
I den svenske undersøgelse blev der fundet værdier for digested dewatered sludge (DDS) 
på 280 – 1800 µg/Kg (Lindberg et al. 2010).  
 
Opsummering 
Tabel 22 viser de målte koncentrationer samt resultaterne fra modelleringen med EUSES 
for spildevand og slam. Det ses, at koncentrationen i slam er højere end koncentrationen i 
spildevand. Det fremgår desuden, at modellering med EUSES resulterer i langt højere 
koncentrationer end de målte. I det efterfølgende beregninger vil kun de målte 
koncentrationer blive anvendt, da koncentrationerne baseret på EUSES-modelleringen 
forekommer urealistisk høje i sammenligning.  
 
Tabel 22 Koncentrationer i spildevand og slam, målt og modelleret med EUSES. 
 Belgien 
indløb 
Belgien  
udløb 
Sverige 
laveste 
Sverige 
højeste 
EUSES 
Spildevand 66,6 ng/L 34,8 ng/L - - 6,58 mg/L 
Slam   280 µg/Kg 1800 µg/Kg 8,40 g/Kg tørvægt 
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Overfladevand 
Overfladevand modtager rester af lægemiddelstoffer, når renset spildevand bliver ledt ud 
til miljøet. Der er fundet et enkelt studie, hvor overfladevand er blevet analyseret for 
ketoconazol. Der blev taget prøver fra 16 stationer og i ingen af dem kunne ketoconazol 
detekteres (Van de Steene et al. 2010).  
 
EMA Fase I 
Første trin i EMAs vejledning består primært i en beregning af den forventede 
koncentration i overfladevand. Det er baseret på en antagelse om, at miljøet fortrinsvis 
eksponeres for lægemiddelrester via spildevand, der bliver udledt til overfladevand. 
Derudover antages det, at udledningen er jævnt fordelt såvel tidsmæssigt som geografisk, 
at stoffet ikke nedbrydes i rensningsanlæg og at stoffet ikke bliver metaboliseret i 
mennesker (EMEA 2006). Under disse forudsætninger anvendes følgende formel til at 
beregne koncentrationen i vandfasen: 
 !"#!"#$%&'(#"')( =    !"#$!" ∗   !!"#!"#$%!&'ℎ!" ∗ !"#$%"&'   !"/! 
 
DOSEai er den maximale dosis, der indtages dagligt i mg, Fpen er penetreringsfaktoren, dvs. 
andelen af en befolkning, der dagligt bruger stoffet, WASTEWinhab er mængden af 
spildevand pr. indbygger pr. dag og DILUTION er fortyndingen af spildevand, når det 
bliver ledt ud i vand.   
Penetreringsfaktoren sættes som standard til 1 %, mens der for spildevand og fortynding 
anvendes standardværdier fra TGD’en på henholdsvis 200 L pr. indbygger pr. dag og 10. I 
den indledende beregning er det således kun den maksimalt anvendte dosis, der har 
indflydelse på resultatet.  
Det har ikke været muligt at finde oplysninger om den maximale daglige dosis for 
ketoconazol. I stedet anvendes den definerede daglige dosis (DDD). Det bemærkes, at der 
kan være meget stor forskel på den maksimale dosis og DDD og det bør derfor tilstræbes at 
anvende den maksimale dosis, når dette lader sig gøre. Som nævnt i kapitel 4 findes der 
ikke en DDD for ketoconazol i ATC-gruppe D, men med en grov beregning kan en DDD 
for denne gruppe estimeres til 200 mg. Det svarer til den af WHO fastsatte DDD for 
ketoconazol i ATC-gruppe J.  
PECoverfladevand beregnes til 0,1 mg/L.  
 
EMA 2001 
Før den endelige vejledning udkom, blev der i et udkast foreslået at anvende denne formel 
i fase I:  
 !"#!"#$%&'(#"')(   =    !"   !" å! ×  10!!"#$%&'(')  ×200  ×10×365   !"/! 
 
AS er aktivstoffet i kg og befolkning er antal indbyggere.  
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Eftersom den nuværende model ikke er anvendelig til at beregne koncentrationer i vand 
baseret på ketoconazol anvendt som creme og shampoo, vil denne formel blive anvendt til 
dette.   
Grunden til, at man gik bort fra denne beregningsmetode, er, at det for nye stoffer ikke er 
muligt at forudse, hvor stort forbruget vil blive (Kümmerer 2004). Ketoconazol er 
imidlertid ikke et nyt stof og der findes følgelig forbrugsdata for de sidste mange år.  
Det årlige danske forbrug anslås til 335,4 kg, jf. kapitel 4. Baseret på denne 
forbrugsmængde vil PECoverfladevand blive 0,003 µg/L for ATC-gruppe J og 0,081 µg/L for 
ATC-gruppe D.  
 
EMA Fase IIA 
I fase IIA anvendes samme formel som i fase I, men denne gang forbedres PECoverfladevand 
ved at beregne Fpen frem for at anvende en standardværdi. Med andre ord tages der på dette 
trin højde for de solgte mængder. Penetreringsfaktoren beregnes ved hjælp af følgende 
formel:  
 !!"# =    !"#$#%& ∗ 100!!! ∗ !"#$.∗ 365 
 
Forbruget angives i mg/år og DDD i mg/dag. I 2009 er der i Danmark et årligt forbrug på 
10.400.000 mg af ATC-gruppe J, mens der for ATC-gruppe D er et årligt forbrug på 
325.000.000 mg. Befolkningstallet i Danmark var den 1. januar 2009 5,5 mio. (Danmarks 
statistik 2010). FpenJ02AB02 kan herefter beregnes til 0,003 % og F penD01AC08 kan beregnes til 
0,081 %.  
I Lægemiddelstyrelsens statistik for lægemidler opgiver de, hvor mange personer, der er i 
behandling med et givent middel. I 2009 var 1146 personer i behandling i ATC-gruppe J 
(Lægemiddelstyrelsen 2010e), hvilket svarer til 0,02 % af befolkningen. Når dette tal er 
højere end den beregnede Fpen på 0,003 %, er det fordi, det her forudsættes, at samtlige 
personer i behandling har været det hver dag i 2009, hvilket er urealistisk. Den beregnede 
Fpen er mere realistisk, da den tager udgangspunkt i det faktiske forbrug, mens Fpen på 0,02 
% må betragtes som et worst case scenarie.   
PECoverfladevandIIA baseret på ATC-gruppe J er med de to penetreringsfaktorer henholdsvis 
0,3 og 2,0 µg/L. For ATC-gruppe D er den 8,1 µg/L. 
 
EMA Fase IIB 
I sidste trin af EMAs guideline kan PECoverfladevand forbedres yderligere. Denne gang skal 
der inkorporeres data om stoffets opførsel i rensningsanlæg baseret på adsorptions- og 
nedbrydningsstudier udført i fase IIA. Eftersom jeg ikke har udført sådanne studier, vil 
beregningen blive baseret på resultatet af modelleringen med EUSES. Den nye 
PECoverfladevand beregnes således:  
 !"#!"#$%&'(#"')(**+ =    !"#$%"!"#$% ∗   !!"#  !"#$%!"#$%!&'ℎ!" ∗ !"#"!$%&'() ∗ !"#$%& ∗ !"#$%"&' 
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Hvor Elocalwater er emissionen til spildevand i mg/dag, Fstp water er fraktionen af stoffet, der 
videreudledes til overfladevand beregnet med SimpleTreat, CAPACITYstp er 
rensningsanslæggets kapacitet og sættes som standard til 10.000 og FACTOR er en faktor, 
der tager højde for adsorption til faste partikler i vandfasen. WASTEWinhab og DILUTION 
er som i fase I.  
Fstp water er modelleret med EUSES og resulterede i 66,5 %. Faktoren skal beregnes efter en 
formel i TGD’en, der bygger på stoffets Kow samt en standard focsusp på 0,1. Ud fra denne 
formel er FACTOR beregnet til 1,033585. Elocalwater skal oplyses af fabrikanten og 
beregnes ud fra følgende formel: 
 !"#$%"!"#$% = !"#$%& ∗   !!"#$!%& ∗   !!"# ∗ !"#"!$%&'() 
 
 
Hvor Fexcreta er den fraktion, der udskilles. Som ovenfor nævnt antages det, at 100 % af 
stoffet udskilles og at det udskilles som moderstof. Fexcreta er dermed 1. For ATC-gruppe J 
kan Elocalwater dermed beregnes til 6000 mg/dag og for ATC-gruppe D bliver Elocalwater 
162000 mg/dag.  
Ved anvendelse af disse data beregnes en PECoverfladevandIIB på 0,193 µg/L for ATC-gruppe 
J og 5,211 µg/L for ATC-gruppe D.  
 
Opsummering 
Tabel 23 viser en oversigt over de beregnede værdier for PECoverfladevand. De store forskelle 
skyldes, at beregningerne er baseret på forskellige ATC-grupper og forskellige 
forbrugsmængder samt udført med forskellige modeller. Det ses, at PECoverfladevand er størst 
for ATC-gruppe D og at den forventede koncentration falder, efterhånden som 
beregningsmodellerne raffineres.   
 
Tabel 23 PECoverfladevand. 
PECoverfladevand FASE I FASE I2001  FASE IIA 
Fpen  0,003% 
FASE IIA 
Fpen  0,020% 
Fase IIA 
Fpen 0,081% 
FASE IIB 
 
D01AC08 100 µg/L 0,081 µg/L   8,10 µg/L 5,211 µg/L 
J02AB02 100 µg/L 0,003 µg/L 0,30 µg/L 2,00 µg/L  0,193 µg/L 
 
Beregningerne af den forventede koncentration i vand vil blive anvendt til at beregne den 
forventede koncentration i sediment. Der vil blive taget udgangspunkt i beregningerne i 
fase IIB, eftersom disse bør være de mest realistiske. En anden tilgang kunne være 
udelukkende at anvende den højeste koncentration og dermed tage udgangspunkt i et worst 
case scenarie, der ikke nødvendigvis ville være realistisk.  
Sediment 
Der skal udføres vand-sediment studier for lægemidler i fase IIA, hvis et forudgående 
nedbrydningsstudie viser, at stoffet ikke er umiddelbart nedbrydeligt i rensningsanlæg. Til 
gengæld skal der ikke udføres hverken beregninger eller modelleringer. Eftersom jeg her 
ikke har udført et vand-sediment studie, vil jeg i stedet beregne forventede koncentrationer 
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ved hjælp af anvisninger i TGD’en samt ved at anvende den såkaldte 
ligevægtsfordelingsmetode. TGD’ens formel bygger dog også på en antagelse om, at der 
opstår ligevægt.  
 
Technical Guidance Document 
TGD’ens afsnit om beregning af koncentration i sediment er et af de korteste afsnit i 
dokumentet. Der opstilles kun en enkelt formel, der beregner den lokale 
sedimentkoncentration i udledningsperioden. Formlen ser således ud:  
 !"#!"#$%"&' =     !"#!"#$%   ∗ 1000 ∗   !!"!#!!"#$%!!"!#   !"/!" 
 
Ksusp-water er fordelingskoefficienten mellem vand og faste partikler i vand og kan beregnes 
ved at anvende standardværdier, der er angivet i TGD’en. Til at beregne 
fordelingskoefficienten anvendes det givne stofs Koc. Følges formlen i TGD’en fås en 
Ksusp-water på 230,35 m3/m3. ρsusp er den våde densitet og kan ligeledes beregnes ved hjælp 
af standardværdier i TGD’en. ρsusp er 1150 kg/m3. Koncentrationer i sediment og vand 
angives i henholdsvis mg/Kg og mg/L. 
Ved beregning med højeste og laveste forventede koncentration i vand fås forventede 
koncentrationer i sediment på 38,66 µg/Kg og 1,04 mg/Kg.  
  
Ligevægtsberegning 
En anden måde at beregne koncentrationen i sediment er ved hjælp af den såkaldte 
ligevægtsfordelingsmetode. Denne metode antager, at der vil komme en ligevægtstilstand, 
hvor et stof fordeler sig mellem vand og sediment. Ud fra oplysninger om koncentrationen 
i vand, stoffets Kow og fraktionen af organisk carbon i sedimentet kan koncentrationen i 
sediment estimeres (Kooij et al. 1990). Formlen ser ud som følger:  
 !" =   !"  ×0,6  ×!"#  ×!"#!   !"/!" 
 
Hvor Cs er koncentration i sediment, Cw er koncentration i vand i mg/L, foc er indholdet af 
organisk carbon i %, Kow er vand-oktanol fordelingskoefficienten og r er en konstant, der 
indberegner opslæmmet organisk materiale. foc sættes til 5 %, logKow er som bekendt 4,35 
og konstanten r er 2, når der er tale om organiske stoffer.  
Ved anvendelse af de to forventede koncentrationer i vand fås PECsedimentEqP på 64,81 
µg/Kg og 1,75 mg/Kg. 
 
Opsummering 
Tabel 24 viser de fire beregnede koncentrationer i sediment. Det ses, at ligevægtsmetoden 
resulterer i koncentrationer, der er en anelse højere.  
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Tabel 24 PECsediment. 
PECoverfladevand 0,193 µg/L 5,211 µg/L 
PECsedimentTGD 38,66 µg/Kg 1,04 mg/Kg 
PECsedimentEqP 64,81 µg/Kg 1,75 mg/Kg 
Jord  
Igennem det seneste tiår er der kommet stadig flere undersøgelser af lægemidler i 
overflade-, drikke- og spildevand. For jord og sediment har der ikke været nær den samme 
interesse (Hernando et al. 2006), på trods af at lægemidler kan kontaminere jord på 
adskillige måder. Lægemidler kan havne i jordmiljøet via udspredning af slam på marker, 
vanding med behandlet spildevand, udslip fra rensningsanlæg eller oversvømmelse med 
kontamineret overfladevand (Oppel et al. 2004). Dertil kan volatile stoffer ende på jorden 
via våd og/eller tør deposition fra atmosfæren (EC 2003). Eftersom ketoconazol ikke er 
volatilt, jf. kap. 4, må eksponering fra atmosfæren anses for at være minimal. Det er 
muligt, at ketoconazol kan ende på jorden via vanding eller udslip fra rensningsanlæg, men 
dels er udslip og oversvømmelse ikke hverdagsfænomener og dels er koncentrationen i 
vand meget lille og derfor må slam anses som den primære spredningsvej til jordmiljøet i 
Danmark.  
Slam applikeres til markerne i starten af vækstsæsonen og blandes med de øverste ca. 20 
cm af jorden. I første omgang er det således kun topjorden, der bliver kontamineret. I 
jorden kan stoffet enten blive brudt ned, blive udvasket til dybereliggende jordlag og 
grundvandet eller, hvis det er flygtigt, kan det fordampe til atmosfæren. For persistente 
stoffer gælder det, at en rest altid vil blive tilbage og med årene kan koncentrationen af 
stoffet følgelig blive akkumuleret.  
I det følgende vil fordampning ikke blive indberegnet på grund af stoffets ikke-flygtige 
egenskaber. 
Ifølge EMAs guideline skal koncentrationen af et lægemiddel i det terrestriske miljø først 
beregnes i fase IIB og kun såfremt stoffet har en Koc over 10.000 og ikke er umiddelbart 
nedbrydeligt (EMEA 2006). Til at beregne de forventede koncentrationer i jord henviser 
EMA til retningslinjerne i TGD’en.  
Koc, skal ifølge Q&A dokumentet bestemmes eksperimentelt, men en sådan eksperimentel 
værdi er ikke fundet. I stedet er Koc beregnet til 9178 ud fra stoffets Kow og 2470 ud fra 
dets Dow. Eftersom Dow ikke beskrives i TGD’en, vil de følgende beregninger være baseret 
på en Koc på 9178.  
Ifølge EMA skal SimpleTreat modellen i EUSES anvendes til at estimere værdien for 
Cslam, der skal anvendes i den indledende beregning. Eftersom EUSES-modelleringen 
resulterede i usandsynligt høje slamværdier, vil de målte værdier blive anvendt i stedet. Til 
at beregne koncentrationen i jord efter udbringning af slam anvendes følgende formel:  
 !"#!"#$   = !!"#$  ×!""#!"#$!"#$$%&$'×!"     !"/!" 
 
Hvor PECjord er den forventede koncentration i jord, Cslam er koncentrationen i slam i 
mg/Kg, APPLslam er mængden af den applikerede slam i kg/m2/år, ρb er jordens densitet i 
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kg/m3 og jorddybden er i m. Jorddensiteten er som standard 1500 og i TGD’en er der 
opstillet standardværdier for applikationsrate og jorddybde, der tager udgangspunkt i et 
worst case scenarie. Værdierne fremgår af tabel 25, der også viser værdier fra Samsøe-
Pedersen et al. (2003), der kan anvendes til et realistisk dansk worst case scenarie.  
 
Tabel 25 Værdier for jorddybde og slamapplikering til beregning af PECjord. 
 Jorddybde Slamapplikering  
(kgdwt * m2 *år) 
PEClandbrug 0,20 0,5 
PECgræsning 0,10 0,1 
PEClandbrugDK 0,15 0,1 
 
Med udgangspunkt i den højeste og laveste målte koncentration i slam fås koncentrationer 
mellem 0,124 µg/kg og 3 µg/kg, som det fremgår af tabel 26. Af tabellen fremgår det 
desuden, at anvendelse af værdierne fra Samsøe-Pedersen et al. (2003) resulterer i lavere 
koncentrationer end ved anvendelse af standardværdierne i TGD’en. 
 
Tabel 26 PECjord. 
Cslam PEClandbrug PECgræsning PEClandbrugDK 
280 µg/Kg 0,466 µg/Kg 0,186 µg/Kg 0,124 µg/Kg 
1800 µg/Kg 3,000 µg/Kg 1,200 µg/Kg 0,800 µg/Kg 
 
Akkumulering i jord kan efterfølgende beregnes med denne formel: 
 
 !"#!"#$  !"   0 =   !"#!"#$    ×      1  +      !"##!!!!!   	  
	  
Hvor PECjord 10 (0) er den initielle koncentration efter 10 års applikering med slam, PECjord 
er koncentrationen efter første års applikering og Facc er den fraktion, der årligt 
akkumuleres. Facc beregnes ud fra fjernelsesgraden, der beregnes ud fra stoffets 
fordampning, udvaskning og nedbrydning. Facc er beregnet til 0,1456.   
Tabel 27 viser akkumulering i jord efter 10 år med startkoncentrationer svarende til de i 
tabel 26.  
 
Tabel 27 PECjord10. 
Cslam PEClandbrug PECgræsning PEClandbrugDK 
280 µg/Kg 0,545 µg/Kg 0,218 µg/Kg 0,145 µg/Kg 
1800 µg/Kg 3,511 µg/Kg 1,404 µg/Kg 0,936 µg/Kg 
 
Grundvand 
Grundvandet har ofte særlig interesse i forbindelse med risikovurderinger, fordi det 
anvendes som drikkevand og forureningsstofferne dermed kan nå mennesker. Stoffer kan 
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nå grundvandet gennem udvaskning fra jorden, men mange stoffer ender desuden i 
grundvandet gennem flodsedimenter (Oppel et al. 2004). Hvorvidt stoffer bliver udvasket 
til grundvandet afhænger af deres mobilitet samt deres potentiale for nedbrydelighed. 
Mange stoffer vil således enten blive tilbageholdt i de øverste jordlag af jordpartikler eller 
blive omdannet i jorden (Oppel et al. 2004). Mange faktorer har betydning for, om et stof 
bliver udvasket, men af særlig betydning er mængden af stof i jorden, regnintensitet og 
jordtype (Drillia et al. 2005).   
 
EMA 
Ifølge EMAs retningslinjer skal der laves en grundvandsvurdering i fase IIA. Stoffer, der 
har en Koc over 10.000, en DT90 under 3 dage eller som er umiddelbart nedbrydelige, 
formodes ikke at blive spredt til grundvandet. Grundvandsvurderingen i EMA er en meget 
simpel estimering, hvor: 
 !"#!"#$%&'$% = 0,25   ∗   !"#!"#$%&'(#"')( 
 
Eftersom vurderingen udføres i fase IIA, udføres beregningen med de værdier, der er 
fundet for PECoverfladevand i fase IIA. Det giver PECgrundvand-værdier på 0,075 og 2,025 µg/L.  
 
Technical guidance document 
TGD’ens formel til udregning af koncentration i grundvand er ligeledes en simpel model, 
hvor transformation og fortynding i dybereliggende jordlag ikke tages i betragtning (EC 
2003). En mere raffineret beregning vil kræve indgående kendskab til forskellige 
jordkarakteristika, der varierer meget fra jord til jord. TGD’ens formel svarer til formlen 
for koncentration i porevandet og ser således ud:  
 !"#!"#$%&'$% =    !"#!"#$ ∗   !!"#$   !!"#$!!"#$ ∗ 1000   !"/! 
 
Kjord-vand er fordelingskoefficienten mellem jord og vand og og ρjord er den våde 
bulkdensitet for jord. Ved hjælp af standardværdier i TGD’en beregnes Kjord-vand og ρjord til 
henholdsvis 367,12 og 1700 g/kg. PECjord angives i mg/Kg og PECgrundvand bliver beregnet i 
mg/L.  
Ved anvendelse af de forskellige værdier for PECjord efter første udbringning af slam fås 
værdier for PECgrundvand mellem 0,57 og 13,89 ng/L.  
 
Opsummering 
De beregnede koncentrationer i grundvandet fremgår af tabel 28. Det ses, at der er tale om 
meget lave værdier og at EMAs tilgang resulterer i højere og dermed mere konservative 
værdier.  
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Tabel 28 PECgrundvand. 
 PECgrundvandEMA PECgrundvandTGD 
Laveste 
PECgrundvandTGD 
Højeste 
D01AC08 2,03 µg/L   
J02AB02 75,00 ng/L   
Begge  0,57 ng/L 13,89 ng/L 
 
Planter 
Som det ses af figur 25 er der en teoretisk risiko for, at et lægemiddel kan optages af 
planter, hvis de gror på jord, hvor der er udbredt slam indeholdende lægemiddelrester. 
EMAs retningslinjer indeholder intet om eventuelt optag af planter og heller ikke i TGD’en 
er der angivet formler til at estimere et eventuelt optag.  
Planter optager nærings- og forureningsstoffer fra porevandet i jorden. Stoffernes 
potentiale for at sorbere til jordpartikler er derfor også af betydning her (Petersen et al. 
2003). Duarte-Davidson & Jones (1996) fandt, at optag var lavt, hvis stoffet havde en 
logKow over 4. Eftersom ketoconazols logKow er på 4,35 og dermed større end 4, må man 
derfor forvente et lavt optag. Dertil er de forventede koncentrationer i grundvand særdeles 
lave og da formlen også anvendes til at beregne den forventede koncentration i jordens 
porevand, er der således meget ringe adgang til ketoconazol for planterne.   
Opsamling 
Der er lavet beregninger for ketoconazol i overfladevand, sediment, jord og grundvand. 
Beregningerne for overfladevand er lavet ved hjælp af EMAs guideline og er suppleret 
med en model fra et udkast til de nuværende retningslinjer. Beregningerne for sediment er 
foretaget ved hjælp af ligevægtsfordelingsmetoden samt anvisninger i TGD’en ud fra de 
beregnede koncentrationer i vand som erstatning for et sediment-vand studie. For jord er 
TGD’ens formler blevet anvendt, som det er foreskrevet i EMAs retningslinjer og for 
grundvand er der blevet lavet to simple beregninger.  
Tabel 29 viser de højeste og laveste værdier for de forskellige matricer.  
 
Tabel 29 Beregnede koncentrationer for de forskellige miljømatricer. Tabellen viser de laveste og de højeste værdier. 
 
Det fremgår af figuren, at ketoconazol må forventes at optræde i miljøet i meget lave 
koncentrationer. For stort set samtlige faser kan koncentrationerne således skrives i µg 
eller sågar ng for grundvand. Eneste undtagelse er den højeste beregnede koncentration i 
sediment. Dertil ses det, at det må forventes, at stoffet vil sprede sig til jord og sediment.  
 
Overfladevand 
  
Sediment Jord efter 
første år 
Jord efter  
10 år 
Grundvand 
Fase I Fase IIA Fase IIB Fase IIA Fase IIB Fase IIB Fase IIA 
0,003 µg/L 0,300 µg/L 0,193 µg/L 38,66 µg/Kg 0,124 µg/Kg 0,145 µg/Kg 0,570 ng/L 
100 µg/L 8,100 µg/L 5,211 µg/L 1,75 mg/Kg 3,000 µg/Kg 3,511 µg/Kg 2,025 µg/L 
95	  
	  
Diskussion	  
De ovenstående beregninger baserer sig på forskellige formler, antagelser og 
standardværdier. For at kunne vurdere resultaterne er det nødvendigt at forholde sig kritisk 
til den måde, de er frembragt på. I det følgende vil jeg derfor diskutere forskellige aspekter 
af beregningerne. Hovedpunkterne i diskussionen vil blive anvendt som udgangspunkt for i 
et senere kapitel at diskutere, hvordan miljørisikovurdering af lægemidler kan forbedres.  
Fase I - Den gamle vs. den nye EMA 
Til at vurdere ketoconazols skæbne i vandmiljøet har jeg anvendt forskellige modeller, 
fordi modellen fra EMAs gældende retningslinjer ikke kunne applikeres på det 
ketoconazol, der anvendes som shampoo og creme. Jeg vil derfor diskutere 
anvendeligheden af den nuværende model ved at sammenligne den med den tidligere 
foreslåede. EMA 2001 refererer til den gamle model, mens EMA I betegner den gældende 
model.  
I EMA I er det kun den maksimale daglige dosis, der har betydning for udfaldet, eftersom 
alle de andre parametre er standardværdier. Såfremt den indledende beregning resulterer i 
en PECoverfladevand < 0,01 µg/L, stopper risikovurderingen her, mens man fortsætter til fase 
II, hvis PECoverfladevand > 0,01 µg/L. Med andre ord vil samtlige stoffer, der har en maksimal 
daglig dosis på 2 mg og derover gå videre til fase II. Det kræver derfor, at oplysninger om 
maksimal daglig dosis kan findes, hvilket ikke er muligt for alle stoffer.  
Tidligere sammenligninger af de to modeller har vist, at modellen fra 2001 resulterer i 
langt lavere værdier end den endelige model (Huschek et al. 2004). Dette ses også i de her 
udførte beregninger, hvor PECoverfladevand var 100 µg/L ved anvendelse af EMA I mod 
0,003 og 0,081 µg/L ved anvendelse af EMA 2001. Selv beregningerne i fase IIA og fase 
IIB resulterer i højere koncentrationer end EMA 2001.  
I miljørisikovurderinger tages der ofte udgangspunkt i worst case scenarier for at være på 
den sikre side. Risikoen for at lave en type II fejl skal derfor være mindst mulig. En type II 
fejl kaldes også en falsk-negativ og består i, at et stof udgør en risiko, men bliver vurderet 
til ikke at gøre det. Et af de vigtigste kriterier for den indledende screening er således, at 
risikoen for falske-negative er minimal (Ferrari et al. 2004). Eftersom EMA I resulterer i 
de højeste værdier, er det umiddelbart den bedste model til at foretage den indledende 
screening. På den anden side kan der argumenteres for, at værdierne fundet ved hjælp af 
EMA I i dette tilfælde er meget urealistiske. I den svenske undersøgelse af ketoconazol i 
slam og spildevand var koncentrationerne i spildevandet således under detektionsgrænsen 
på 20 ng/L (Lindberg et al. 2010), ligesom der ikke blev fundet ketoconazol i 
overfladevand i det belgiske studie på trods af, at det var målt i spildevandet. Således er 
beregningerne fra EMA 2001 højere end de målte koncentrationer, men samtidig ikke 
urealistisk høje. Imidlertid er de lave målte koncentrationer en konsekvens af stoffets høje 
Kow, hvilket der ikke tages højde for i EMA modellerne. For mere vandopløselige stoffer er 
det dermed muligt, at anvendelse af EMA 2001 vil føre til, at de forventede 
koncentrationer vil blive underestimerede.    
Begge modeller fører til en PECoverfladevand over 0,01 µg/L for ATC-gruppe D, men for 
ATC-gruppe J fører anvendelsen af EMA 2001 til en værdi under 0,01 µg/L. For stoffet i 
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denne ATC-gruppe vil anvendelse af den gamle model således føre til, at risikovurderingen 
ikke fortsætter til fase II.  
	  
Beregninger kan ikke foretages uden kendskab til Doseai eller DDD 
På nær den forkastede Fase I model, er det i samtlige EMAs modeller nødvendigt at kende 
den maximale daglige dosis for at kunne udføre beregningerne. Alternativt kan DDD 
anvendes, men man bør her holde sig for øje, at der kan være stor forskel på den maximale 
dosis og den definerede døgn dosis. Såfremt risikobrøken ligger omkring 1, bør man derfor 
overveje, hvorvidt DDD kan erstatte Doseai. Et større problem er det imidlertid, at WHO 
ikke fastsætter DDD for produkter, der anvendes til topikalt brug. Ovenfor har det således 
været nødvendigt at anvende en meget usikker DDD for ATC-gruppe D.  
Det er de firmaer, der ansøger om godkendelse af lægemidler, der skal fastsætte Doseai. 
Der kan derfor argumenteres for, at det her rejste problem er et pseudoproblem, da 
ansøgerne således har adgang til de data, jeg ikke har kunnet finde. Når WHO ikke anser 
det for muligt at fastsætte DDD’er for visse midler, må det imidlertid formodes, at der 
heller ikke kan fastsættes en Doseai. Ganske vist er der sikkert en øvre grænse for, hvor 
meget creme eller shampoo man bør bruge, men Doseai bør heller ikke være urealistisk 
høj. Umiddelbart virker det derfor som en bedre løsning at udvikle modeller, der kan 
anvendes til at beregne PEC for stoffer, hvor Doseai ikke kan fastsættes. 
Er beregningerne realistiske? 
Beregninger med EMAs modeller resulterer i PECoverfladevand mellem 0,193 og 100 µg/L. 
Til sammenligning er der i det belgiske studie ikke fundet ketoconazol i en eneste af 16 
vandprøver og den højeste koncentration fundet i spildevand er 66,6 ng/L (Van de Steene 
et al. 2010). I betragtning af at den højeste spildevandskoncentration er fundet ved indløb 
og at der i det svenske studie ikke er fundet ketoconazol i spildevand, forekommer det 
sandsynligt, at eksponeringen til overfladevand er meget lille. Følgelig er de beregnede 
værdier for PECoverfladevand konservative.  
Koncentrationerne baseret på modellen i fase I må betragtes som ganske urealistiske, mens 
anvendelse af modellerne i fase IIA og fase IIB resulterer i noget mere realistiske 
koncentrationer. Ganske vist ligger også disse resultater forholdsvis langt fra det, der er 
målt i spildevand, men to undersøgelser er ikke tilstrækkeligt til endeligt at konkludere, at 
ketoconazol ikke kan måles i overfladevand. Hvorvidt ketoconazol vil sprede sig til 
overfladevand afhænger af det lokale rensningsanlægs teknik og forbruget i området.  
Den foreskrevne model til beregning af grundvand er en meget simpel model og 
resultaterne er næppe realistiske, da der ikke tages højde for de faktorer, der kan have en 
indflydelse på udvaskning til grundvandet. Sammenlignet med modellen fra TGD’en, er 
EMA-modellens resultater for PECgrundvand op til flere tusinde gange højere. Det skyldes 
dog også, at EMA-modellen er baseret på PECoverfladevand, mens TGD-modellen tager 
udgangspunkt i PECjord. 
Til anvendelse i en miljørisikovurdering er overfladevandsmodellerne anvendelige, idet 
resultaterne er konservative uden at være voldsomt langt fra det realistiske. 
Grundvandsmodellen kan også anvendes i en miljørisikovurdering, hvis den blot skal 
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anvendes til at indikere, om der kunne være en potentiel risiko ud fra en meget konservativ 
indgangsvinkel. Ønskes det at beregne mere realistiske værdier for PECgrundvand, er det 
nødvendigt med mere raffinerede modeller.       
 
Manglende vejledning til beregninger for det terrestriske miljø 
EMAs guideline er i det hele taget meget kort, men især afsnittet om det terrestriske miljø 
har kun fået få ord. Forskrifterne for udførelse af skæbnestudier for det terrestriske miljø er 
således beskrevet med én enkelt sætning: 
 
”Methodologies, such as described in the TGD, should preferably be used for risk 
assessment including PECSOIL calculation.” (EMEA 2006) 
 
Det er dertil angivet, at man skal bruge SimpleTreat i EUSES til at beregne PECslam, men 
derudover er der ingen vejledning i, hvordan eksponeringen af jordmiljøet skal beregnes.  
TGD’ens afsnit om eksponering til jord er et af de mere omfattende og der skal udføres en 
del mellemregninger. Nogle af mellemregningerne skal udføres for at finde 
fordelingskoefficienter og man kan her vælge at anvende de standardværdier, der er 
angivet i TGD’ens tabeller. Det har jeg fx gjort i det ovenstående. Imidlertid kunne man i 
stedet for at anvende standardværdier have opstillet forskellige scenarier og valgt værdier, 
der passede til disse scenarier. På denne måde ville man i højere grad inddrage det faktum, 
at der findes forskellige jordtyper og at jordtypen har betydning for, hvordan stoffet binder 
sig til jordpartiklerne. Blandt de faktorer, der har betydning for sorption, er indholdet af 
organisk materiale, lertype og indhold af ler, CEC og pH (Drillia et al. 2005). Modellerne i 
TGD’en giver ikke mulighed for at inddrage alle disse parametre, men det ville 
eksempelvis være muligt at anvende forskellige værdier for foc, indhold af organisk 
materiale. Såfremt alle parametrene skal inddrages, skal der udvikles særlige modeller.  
I første omgang ville det imidlertid være en forbedring af retningslinjerne, hvis det blev 
uddybet, hvordan TGD’en skulle bruges. Således kunne det præciseres, om der kun skal 
beregnes en PECjord for det første år eller om der, som her, skal beregnes en PECjord10. 
Derudover kunne det undersøges, om standardværdierne er anvendelige for lægemidler 
samt om der skal opstilles forskellige scenarier, bl.a. med forskellige foc-værdier.  
 
EUSES 
EUSES skæbnemodel er lineær med det indtastede forbrug, men det kan være meget 
omfattende og ressourcekrævende at indsamle oplysninger om forbrug og faktiske 
emissioner (van Wezel & Jager 2002) og hul i disse oplysninger kan resultere i under- eller 
overestimeringer af de faktiske koncentrationer. Modelleringen, der er gennemført i 
forbindelse med dette studie, resulterede i meget høje koncentrationer i spildevand og 
slam, hvis man sammenlignede med målte data. Modelleringen var baseret på et EU-
forbrug, der var estimeret ud fra det danske forbrug, da det ikke var muligt at finde 
forbrugsdata for hele EU. Fordelingen af ketoconazol mellem vand, slam og luft virkede 
plausibel, men præcise forbrugsdata er nødvendige for at kunne anvende de faktiske tal. 
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En af målsætningerne med at udvikle EUSES var at lave et hurtigt, systematisk og 
transparent værktøj  (Vermeire et al. 1997).  Målsætningen om, at det skal være hurtigt, er 
opnået til fulde, men det kan næppe kaldes transparent. Tværtimod er det en meget 
kompleks model, der gør det svært at se sammenhænge og afhængigheder mellem de 
forskellige parametre og hele modellen (Schwartz et al. 1998).  
Brugervenligheden er både en fordel og en ulempe. Det er en indlysende fordel, at 
programmet er nemt at bruge, men samtidig kan det være en ulempe, at alle og enhver i 
princippet kan foretage en modellering med programmet. For virkelig at kunne vurdere 
resultaterne er det nødvendigt at vurdere input-parametrene. Output kan derfor ikke bare 
tages for gode varer, men bør vurderes ud fra viden om stoffet og andre studier. I den her 
udførte modellering var resultaterne for spildevand og slam ekstremt urealistiske i forhold 
til de målte værdier. Såfremt jeg ikke havde haft kendskab til disse studier, ville jeg 
imidlertid have været nødt til at basere jordberegningerne på EUSES-resultaterne, som det 
også foreskrives i EMAs guideline.   
 
Anvendelse af MEC 
Intetsteds i guidelinen er der skrevet noget om, hvorvidt man kan anvende målte 
koncentrationer enten som erstatning for beregningerne eller som supplement.  
I beregningerne af PECjord har jeg anvendt målte slamkoncentrationer, selv om det i EMAs 
guideline er foreskrevet, at slamværdien skal modelleres i EUSES. Hvis jeg havde gjort det 
efter vejledningen, havde det resulteret i meget højere værdier for PECjord. Ligeledes 
anvender jeg målingerne af spildevand og overfladevand til at sammenligne med 
resultaterne af beregningerne for PECoverfladevand. I tilfældet med ketoconazol resulterer 
beregningerne i højere koncentrationer end de målte, hvilket er samme resultat som i et 
norsk studie af 11 lægemiddelstoffer (Grung et al. 2008). For andre stoffer har det 
omvendte imidlertid vist sig at være tilfældet (Bound & Voulvoulis 2006). I tilfælde hvor 
PEC underestimeres kan konsekvensen være, at risikovurderingen stopper for tidligt.   
Målte koncentrationer er ikke nødvendigvis bedre end de beregnede, men de kan fungere 
som en god indikator for kvaliteten af beregningerne og frem for alt kan inddragelse af 
målte koncentrationer sikre, at man ikke anvender underestimerede PEC. I takt med det 
stigende fokus på lægemidler i miljøet bliver der foretaget stadig flere målinger. For at 
udnytte de tilgængelige data bedst muligt bør der være en mulighed for at inddrage disse i 
miljørisikovurderingen.  
Delkonklusion	  
Ketoconazol spredes via toilettet og badevand til vandmiljøet og det terrestriske miljø. 
Stoffet er ikke let nedbrydeligt, men der er mangel på data i forhold til, hvordan det kan 
nedbrydes i miljøet. Undersøgelser har vist, at det binder sig til slam i rensningsanlægget 
og at koncentrationerne i overfladevand følgelig er lave. Størstedelen af det, der udledes til 
vand, vil sandsynligvis videredistribueres til sedimentet. Slam anvendes til 
jordbrugsformål og ketoconazol i slam vil derfor ende i landbrugsjord. I jorden vil det i høj 
grad være immobilt og dermed hverken blive udvasket til grundvandet eller blive optaget 
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af planter. Koncentrationerne forventes at være i ng - µg i overfladevand og jord, mens det 
kan være i mg i sedimentet afhængig af koncentrationen i overfladevand.  
Beregningsmetoderne indeholder mange standardværdier, hvilket skaber en høj grad af 
usikkerhed om resultaterne. Dertil er det meget problematisk, at det allerede i den 
indledende beregning kan være nødvendigt at basere resultatet på usikre værdier, fordi ikke 
alle stoffer kan opgives i DDD eller maximale daglige doser. 
Modellerne til at beregne forventede koncentrationer i overfladevand leder i tilfældet med 
ketoconazol til meget konservative værdier. For andre stoffer er der imidlertid målt 
koncentrationer, der var højere end de beregnede og målte koncentrationer bør derfor 
inddrages i risikovurderingen.  
Endelig bør der laves mere specifikke retningslinjer for, hvordan beregninger af 
lægemidler i jordmiljøet skal foretages, da den nuværende vejledning kan tolkes på mange 
forskellige måder.  
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Kapitel	  7:	  Miljørisikovurdering	  af	  ketoconazol	  
I dette kapitel miljørisikovurderes ketoconazol ud fra de fremlagte data. Der laves én 
vurdering efter EMAs retningslinjer og én vurdering ud fra almindelige 
risikovurderingsprincipper.  
Miljørisikovurdering	  efter	  EMAs	  retningslinjer	  
I dette afsnit vurderes ketoconazol slavisk efter EMAs retningslinjer. Det vil sige, at 
retningslinjernes punkter gennemgås et for et og det vurderes, om de foreskrevne data er 
der og hvad der kan udledes deraf. Vurderingen medtager ikke data, der ikke er foreskrevet 
og ender med en vurdering af, om ketoconazol udgør en risiko for miljøet og hvilke data, 
der mangler, for at der kan foretages en fuldstændig vurdering.  
Miljørisikovurderinger indgår som en del af ansøgningen om godkendelse af et produkt. 
Det ansøgte produkt vil kun indgå i én ATC-gruppe. Nedenfor vil vurderingen derfor være 
delt op i to, så der laves vurderinger af ketoconazol i både gruppe D og gruppe J.  
Fase I 
PECoverfladevand er efter den foreskrevne formel beregnet til 100 µg/L for begge ATC-
grupper. For ATC-gruppe D er denne imidlertid noget usikker, da den baseres på en meget 
groft estimeret DDD. En alternativ beregning for denne gruppe resulterer i en 
PECoverfladevand på 0,08 µg/L. Begge er over 0,01 µg/L og vurderingerne skal derfor 
fortsætte til fase IIA. 
LogDow er under 4,5 og der skal derfor ikke udføres en PBT-vurdering. Ketoconazol har 
vist sig at have hormonforstyrrende effekter og der er foretaget et reproduktionsstudie for 
Pimephales promelas. Dette studie viser en LOEC på 25 µg/L og en NOEC på 6 µg/L. Et 
andet studie viser, at ketoconazol ikke har reproduktionsrelaterede effekter på D. magna i 
koncentrationer op til 1 mg/L.  
Fase IIA 
På baggrund af et nedbrydelighedsstudie udført efter OECD-guideline nr. 301F, 
konkluderes det, at stoffet ikke er let nedbrydeligt. Der skulle derfor have været udført et 
sedimentstudie efter OECD-guideline nr. 308, hvilket ikke er sket. Der er heller ikke 
foretaget en eksperimentel bestemmelse af Koc, der i stedet er estimeret.  
Der findes data for basissættet alger, dafnier og fisk som foreskrevet og der er udført 
forsøg med mikroorganismer efter OECD-guideline nr. 209.  
Ud fra de forhåndenværende data kan PNECvand og PNECgrundvand og PNECmikroorganismer 
beregnes. Til at beregne PNEC-værdierne anvendes en usikkerhedsfaktor på 10. PNECvand 
beregnes ud fra den mest sensitive organisme, P. subcapitata, mens PNECgrundvand beregnes 
ud fra resultatet for dafnier, som angivet i retningslinjerne. PNEC-værdier fremgår af tabel 
30.  
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Tabel 30 PNEC-værdier i fase IIA. 
 Parameter Værdi Usikkerhedsfaktor PNEC 
PNECvand EC50 1,3 µg/L 10 0,13 µg/L 
PNECgrundvand  LC50 1,5 mg/L 10 150 µg/L 
PNECmikroorganismer NOEC > 1000 mg/L 10 100 mg/L 
 
 
PECgrundvand er beregnet efter EMAs retningslinjer og PECoverfladevand er desuden blevet 
forbedret ved at beregne penetreringsfaktoren. Der er udført to forskellige beregninger for 
Fpen for gruppe J. Her tages udgangspunkt i Fpen på 0,003 %, der er beregnet som 
foreskrevet. For ATC-gruppe D er der beregnet en Fpen på 0,081 %. Igen er den dog baseret 
på den usikre DDD.  
 
 
Tabel 31 PNEC, PEC og risikobrøker i fase IIA. 
 PNEC PECJ02AB02 PECD01AC08 RQ J02AB02 RQD01AC08 
RQvand 0,13 µg/L 0,30 µg/L 8,10 µg/L 2,31 62,31 
RQgrundvand  150 µg/L 0,075 µg/L 2,025 µg/L 0,0005 0,0135 
RQmikroorganismer 100 mg/L 0,30 µg/L 8,10 µg/L 0,0000 0,0000 
 
 
Risikobrøker fremgår af tabel 31. Risikobrøken for vand er for begge grupper over 1 og 
vurderingerne skal derfor fortsætte til fase IIB. Den videre undersøgelse bør især fokusere 
på yderligere studier af stoffet og dets metabolitter i vandfasen. Med en Dow over 1000 bør 
stoffets potentiale for at bioakkumulere desuden undersøges nærmere. Derimod skal stoffet 
ikke undersøges i den terrestriske fase, da dets Koc er under 10.000. Såfremt der havde 
været foretaget et sedimentstudie og dette viste, at mere end 10 % af stoffet ville 
distribueres til sediment, skulle der udføres tests med sedimentlevende organismer.  
Eftersom risikobrøken for mikroorganismer er under 0,1, er det ikke nødvendigt med 
yderligere studier for mikroorganismer.  
 
Fase IIB 
Der skal i denne fase udføres vurdering af både moderstoffet og relevante metabolitter. I 
det forhåndenværende materiale er der ikke identificeret metabolitter. Dow er større end 
1000 og stoffets potentiale for at bioakkumulere skal derfor indgå i vurderingen. BCF er 
beregnet til 301 og 326, hvilket indikerer, at stoffet ikke har potentiale for at 
bioakkumulere. Beregningerne af BCF er udført efter retningslinjerne i TGD’en.  
Der er udført en yderligere forbedring af PECoverfladevand ved at inddrage viden om stoffets 
adsorption, der dog ikke er eksperimentelt bestemt. Ud fra denne beregnes en ny risikobrøk 
for overfladevand. Risikobrøken er for begge grupper over 1, jf. tabel 32.  
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Tabel 32 PNEC, PEC og risikobrøker i fase IIB. 
 PNEC PEC RQ 
J02AB02 0,13 µg/L 0,193 µg/L 1,48 
D01AC08 0,13 µg/L 5,211 µg/L 40,01 
 
Endelig vurdering 
Det vurderes, at ketoconazol i både gruppe D og gruppe J udgør en risiko for vandmiljøet. 
For ATC-gruppe D er vurderingen imidlertid forholdsvis usikker, da beregningerne er 
baseret på en estimeret DDD. For at kunne fuldføre vurderingen, er der behov for 
yderligere data. Det drejer sig om: 
 
− Eksperimentel bestemmelse af Koc  
− Identificering af metabolitter og vurdering af skæbne for de der udgør mere end 10 
% af den udskilte mængde 
− Vand-sediment studie. Hvis dette viser, at mere end 10 % af stoffet er at finde i 
sediment, skal der desuden foretages forsøg med sedimentlevende organismer.  
 
Egen	  vurdering	  
 
I denne vurdering tages der stilling til alle de fremlagte data. Her vurderes aktivstoffet og 
miljørisikoen ved det samlede forbrug. PEC-værdier er følgelig summen af de beregnede 
PEC-værdier for de to ATC-grupper.  
Det akvatiske miljø 
Til beregning af PNEC-værdier anvender jeg den anbefalede metode i TGD’en til at vælge 
usikkerhedsfaktor. Som det fremgår af tabel 33, skal der anvendes en usikkerhedsfaktor på 
50, når der som her er langtids-NOEC fra to trofiske niveauer. Imidlertid stammer den ene 
af disse NOEC fra et forsøg med alger og på trods af, at det er en kronisk test, betragtes det 
ved valg af usikkerhedsfaktorer som en akut test (EC 2003). Jeg anvender derfor en 
usikkerhedsfaktor på 100, som applikeres på den laveste EC50 for alger, der er den mest 
sensitive art. 
 
Tabel 33 Usikkerhedsfaktorer til at beregne PNECvand. Kilde: EC 2003 
Tilgængelige data Usikkerhedsfaktor 
Mindst en akuttest (EC50 eller LC50) fra hvert af de 
tre trofiske niveauer (alger, dafnier og fisk) 
1000 
En kronisk NOEC (dafnier eller fisk) 100 
To kroniske NOEC fra to trofiske niveauer 50 
Kroniske NOEC fra mindst tre arter, der 
repræsenterer tre trofiske niveauer 
10 
Species sensitivity distribution 1-5 
Feltdata Afgøres fra sag til sag  
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Den laveste af disse er 1,3 µg/L, hvilket resulterer i en PNECvand på 0,013 µg/L. Med 
udgangspunkt i fase IIB er den samlede PECvand 5,40 µg/L, hvilket resulterer i en RQvand på 
415, som det fremgår af tabel 34. 
 
Tabel 34 PNEC, PEC og risikobrøk for overfladevand. 
PNECvand PECvand RQ 
0,013 µg/L 5,400 µg/L 415 
 
Sediment 
Der findes ingen effektdata for sedimentlevende organismer. I mangel på data, kan PNEC 
indledningsvis estimeres ved hjælp af en ligevægtsfordelingsmetode, hvor PNECsediment 
baseres på PNECvand: 
  !"#$!"#$%"&' =     !"#$!"#$%   ∗ 1000 ∗   !!"!#!!"#$%!!"!#   !"/!! 
 
Det ses, at formlen svarer til den, der er anvendt til at beregne PECsediment. Ved anvendelse 
af denne metode, tager man kun optag fra vandfasen i betragtning. Derved er der risiko for 
en underestimering af PNEC, men denne betragtes for acceptabel for stoffer med en 
logKow mellem 3 og 5 (EC 2003). Anvendelse af formlen giver en PNECsediment på 11,47 
µg/Kg. 
PECsediment er beregnet med to forskellige formler. Tabel 35 viser RQsediment ved anvendelse 
af begge PEC.  
 
Tabel 35 PNEC, PEC og risikobrøk for sediment. 
PNEC PEC RQ 
11,47 µg/Kg 1078.66 µg/Kg 94 
11,47 µg/Kg 1139,81 µg/Kg 99,4 
 
Terrestrisk miljø 
Der er ikke fundet terrestriske studier og det her gennemførte forsøg med mykorrhiza 
udgør således de eneste tilgængelige data. På den ene side viser forsøget, at NOEC > 100 
µg/Kg, men på den anden side er der ikke fundet en koncentration-respons kurve, der kan 
bekræfte anvendeligheden af forsøgsopstillingen. Dertil skal man ifølge TGD’en have en 
EC50, såfremt man kun har et forsøg at basere sin PNEC på (EC 2003).  
Alternativt kan PNECjord beregnes ved hjælp af samme ligevægtsfordelingsmetode, som 
der er anvendt til sediment. Igen gælder det, at man ved anvendelse af denne metode kun 
vurderer toksicitet som følge af optag via porevand. Metoden kan derfor kun anvendes til 
at screene stoffer for, om yderligere test er nødvendige (EC 2003).  
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Ligevægtsfordelingsmetoden resulterer i en PNECjord på 2,81 µg/Kg. Baseret på den 
laveste og den højeste PECjord10, fås risikobrøker på 0,5 og 1,25, som det ses i tabel 36.  
  
Tabel 36 PNEC, PEC og risikobrøker for det terrestriske miljø. 
 PNECjord PECjord10 RQ 
2,81 µg/Kg 0,145 µg/Kg 0,05 
2,81 µg/Kg 3,511 µg/Kg 1,25 
 
Eftersom PECjord er beregnet ved hjælp af en Koc estimeret ved hjælp af Kow må der 
indberegnes en vis usikkerhed. Beregningerne kan ikke forbedres ved blot at anvende Dow i 
stedet for Kow, da man herved ikke tager højde for hvordan den ioniserede del opfører sig. 
Ved at anvende Koc antager man, at de hydrofobiske interaktioner er dominerende. 
Imidlertid er der også andre bindingsmekanismer i spil, hvilket ikke kommer til udtryk i en 
beregning baseret på Koc. Således er ovenstående beregning sandsynligvis overestimeret, 
idet den kun gælder for stoffets neutrale del. Omvendt ville en PECjord baseret på 
beregninger med Dow sandsynligvis være underestimerede.  
 
Særlige effekter 
Ketoconazol har vist sig både at have hormonforstyrrende effekter samt at kunne påvirke 
metaboliseringen af andre stoffer.  
 
Endelig vurdering 
Tabel 37 viser de højeste risikobrøker for de tre miljømatricer. Det fremgår af tabellen, at 
ketoconazol udgør en risiko for både vand, sediment og jord. Imidlertid er især 
vurderingerne af sediment og jord meget usikre, da PNEC her er ekstrapoleret fra akvatiske 
data. Vurderingerne indikerer, at der er et begrundet behov for, at ketoconazols toksicitet 
over for sediment- og jordlevende organismer testes.  
 
Tabel 37 De højeste risikobrøker for overfladevand, sediment og jord. 
 RQ 
Vand 415 
Sediment  99,4 
Jord 1,25 
 
Eftersom risikobrøken for jord er meget tæt på 1, kan yderligere studier meget vel afkræfte, 
at ketoconazol udgør en risiko for jordmiljøet, især fordi skæbneberegninerne for 
jordmiljøet kan være overestimerede. På baggrund af de forhåndenværende studier må en 
sådan risiko imidlertid anses for sandsynlig.  
Risikoen for vandmiljøet lader til at være meget høj. Som det fremgår af kapitel 6 er 
ketoconazol endnu ikke blevet målt i vandmiljøet og beregningerne anses for at være 
konservative, hvilket fører til den høje risikobrøk. Eftersom eksponering af sediment 
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afhænger af, hvorvidt stoffet findes i overfladevandet, er også denne risikobrøk en følge af 
de konservative beregninger af PECoverfladevand.  
Risikobrøkerne er samtidig et udtryk for meget lave PNEC-værdier. Udledning af stoffet til 
miljøet selv i mindre mængder må således forventes at have effekter på visse organismer. 
En stigning i forbruget bør derfor undgås, ligesom yderligere målinger af ketoconazol i 
forskellige miljømatricer er tilrådeligt.   
Endelig mangler der studier, der undersøger ketoconazols hormonforstyrrende effekter 
samt dets samspil med andre stoffer. Der er foretaget to forsøg, hvor de 
reproduktionstoksiske effekter undersøges, men disse bør suppleres med yderligere tests og 
især bør der foretages forsøg, der har til formål at undersøge, om ketoconazol kan påvirke 
metaboliseringen af andre stoffer i miljøet.  
 
Sammenligning	  af	  de	  to	  vurderinger	  
Min egen vurdering resulterer i en risikobrøk for vandmiljøet, der er henholdsvis 10 og 400 
gange højere end risikobrøkerne i vurderingen efter EMAs retningslinjer. Forskellen er en 
direkte følge af, at jeg har anvendt en usikkerhedsfaktor på 100 i stedet for en faktor 10, 
der anvendes som standard ved EMA-vurderinger.  
Dertil er der i EMA-vurderingen ingen risikobrøk for hverken sediment eller jord. For 
sediment skyldes dette udelukkende, at der ikke er udført de påkrævede sedimentstudier. 
Var kravene i vejledningen således blevet opfyldt, ville der sandsynligvis have været en 
vurdering af ketoconazols risiko for sedimentmiljøet. Udfaldet af en sådan vurdering 
afhænger givetvis af forsøgsorganismens sensitivitet og valg af usikkerhedsfaktor.  
Hvad angår jordmiljøet er risikobrøkerne i min vurdering meget små, den ene peger sågar 
på, at stoffet ikke udgør en risiko for jordmiljøet. Man kan derfor argumentere for, at 
EMAs retningslinjer fungerer efter hensigten; der er ikke behov for terrestriske studier for 
ketoconazol. Omvendt er PNECjord baseret på en formel, der kun bør anvendes til at 
screene stoffer. Denne screening indikerer, at der bør laves forsøg med terrestriske arter.  
 
Delkonklusion	  
Ketoconazol er blevet miljørisikovurderet efter EMAs retningslinjer og efter generelle 
risikovurderingsprincipper. Begge modeller fører til, at ketoconazol vurderes til at udgøre 
en risiko for vandmiljøet. På grund af forskel i usikkerhedsfaktor er der dog stor forskel på 
risikobrøkerne.  
Begge modeller leder os frem til, at sedimentmiljøet skal undersøges nærmere. Ifølge 
EMAs retningslinjer skal der først udføres et vand-sediment studie med det formål at 
undersøge eksponeringen af sediment. Først herefter skal der udføres effektforsøg, hvis 
eksponeringsstudiet viser, at mere end 10 % af stoffet fordeler sig til sedimentet. Ifølge 
min egen vurdering er der på baggrund af de foreløbige studier god grund til at udføre 
effektstudier på sedimentlevende organismer allerede nu.  
De to modeller adskiller sig mest i forhold til jordmiljøet. Ifølge EMAs retningslinjer skal 
der slet ikke udføres en vurdering af det terrestriske miljø for ketoconazol. Min egen 
vurdering viser, at det er sandsynligt, at stoffet spredes til jordmiljøet, men at det drejer sig 
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om ganske små koncentrationer. Følgelig er der fundet en risikobrøk lige under og lige 
over 1. Eftersom der ikke findes terrestriske studier, er PNEC meget usikker. Der bør 
derfor udføres forsøg med terrestriske organismer.  
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Kapitel	  8:	  Diskussion	  
I dette afsluttende kapitel vil jeg tage nogle af de tråde op, der er blevet kastet ud i løbet af 
rapporten. Flere af de løbende diskussioner har visse overlap og derfor vil jeg i det 
følgende lave en samlet diskussion af disse spørgsmål.  
Hvad er formålet med miljørisikovurderingerne? 
Miljørisikovurderinger af lægemiddelstoffer er en del af godkendelsesproceduren for et 
lægemiddelprodukt. Således gælder miljørisikovurderingen for produktet og ikke for 
aktivstoffet. I miljørisikovurderingen af ketoconazol giver det sig udslag ved, at 
vurderingen resulterer i to forskellige risikobrøker for de to ATC-grupper og at begge disse 
er lavere end min vurdering, der er foretaget uden hensyn til ATC-gruppe. I dette tilfælde 
peger alle risikobrøkerne på, at der er en risiko for miljøet, men det er ikke nødvendigvis 
tilfældet for andre aktivstoffer.  
På pesticidområdet skal aktivstoffer miljøvurderes og godkendes inden de kan anvendes i 
et produkt. Når der ansøges om godkendelse af et pesticidprodukt, er der således allerede 
udarbejdet en miljøprofil for aktivstoffet og ud fra denne kan myndighederne vurdere, om 
de vil tillade produktet til en bestemt anvendelse. For lægemidler forholder det sig 
omvendt, idet man her starter med at se på forbruget af produktet og herudfra bestemmer, 
om der skal udarbejdes en miljøprofil.  
Denne omvendte rækkefølge er til gavn for lægemiddelfabrikanterne og for den 
almindelige borger som potentiel patient. Det er derimod ikke til gavn for miljøet, da vi 
herved får færre oplysninger om miljørisikoen ved stofferne. Med andre ord er formålet at 
vurdere det enkelte produkt og ikke aktivstofferne.  
En anden tilgang kunne være, at miljørisikovurdering af lægemiddelstoffer ikke indgik 
som en del af godkendelsesproceduren, men at der blev oprettet et særskilt program. EU-
vurderingen af aktivstoffer i pesticider udmunder i, at nogle stoffer optages og dermed kan 
anvendes i produkter, mens andre ikke-optages og dermed ikke må anvendes i EU. 
Eftersom miljørisiko ved et lægemiddelstof ikke kan begrunde et afslag på godkendelse, 
ville et særskilt program for miljørisikovurdering af lægemiddelstoffer ikke kunne resultere 
i et forbud mod visse aktivstoffer. Formålet skulle i stedet være at indsamle viden om 
stofferne og i produktgodkendelserne kunne der henvises til denne viden. Et af de største 
problemer ved et sådant program ville være finansieringen. Ved den nuværende procedure 
er de respektive lægemiddelfirmaer nødt til at betale, hvis de vil have godkendt deres 
produkt. Omvendt vil de ikke umiddelbart have et incitament til at betale for et særskilt 
miljørisikovurderingsprogram.  
Vejledningen skal være mere præcis 
Vejledningen er på flere punkter uklar eller mangler detaljer. Det drejer sig eksempelvis 
om, hvad der skal forstås med ’stoffer hvor der er særlig grund til bekymring’, hvordan 
man udfører en skræddersyet test og hvilke afsnit i TGD’en, der skal anvendes til at 
beregnede forventede koncentrationer i jord.  
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Mangel på præcision er et problem, både fordi de firmaer, der skal foretage studierne, 
mangler retningslinjer og fordi de myndigheder, der skal vurdere studierne, ikke har nogen 
rettesnor for at lave vurderingen. Jeg diskuterer i kapitel 3 muligheden for, at 
miljørisikovurderinger prioriteres forskelligt i de forskellige lande. For at sikre ensartethed 
i vurderingerne er der nødt til at være en klar vejledning. 
Et af punkterne, hvor vejledningen er upræcis, er i forhold til kravet om skræddersyede 
tests. Ifølge EMAs guideline skal der laves særlige skræddersyede tests for visse stoffer: 
 
“Some drug substances may affect the reproduction of vertebrates or lower animals at 
concentrations lower than 0.01µg/L. These substances should enter Phase II and a tailored risk 
assessment strategy should be followed that addresses its specific mechanism of action. In these 
cases, the Applicant should justify all actions taken.” (EMEA 2006) 
 
Det er beroligende, at der stilles krav om, at ansøger skal argumentere for, hvordan 
undersøgelserne udføres, men det ville være bedre, hvis der udformes mere præcise krav til 
sådanne ikke-standardtests. Det lyder umiddelbart selvmodsigende at lave retningslinjer for 
skræddersyede tests, men som det fremgår af diskussionen i kapitel 5 kan sådanne 
retningslinjer bestå i følgende:  
 
− Der skal angives et eller flere kriterier for, at testen kan anses som valid. 
− Der skal bestemmes en eller flere ECx-værdier og der skal argumenteres for, 
hvorfor de er relevante. 
− Der skal anvendes flere forskellige endpoints og der skal argumenteres for 
relevansen af disse. 
 
Bestemmelsen af ovenstående kan ske ud fra kendt viden om testorganismen og testens 
udførelse kan baseres på kendte metoder.  
Beregninger kan kun foretages, hvis oplysningerne er til stede 
I kapitel 6 har jeg diskuteret, hvordan det er et problem, at koncentration i overfladevand 
beregnes på baggrund af den maximale daglige dosis. En løsning kunne som nævnt være at 
udvikle en ny formel, der er baseret på forbruget i mængder. I Danmark er der en ny type 
opgørelse på vej, hvor det netop fremgår, hvor mange g eller ml der er anvendt af et givent 
produkt. Samtidig er der offentligt tilgængelige oplysninger om produkternes indhold af 
aktivstof og det bliver derfor muligt, at beregne forbruget af lægemidler i mængder. 
Desværre er dette ikke gældende for alle lande, ligesom der ikke eksisterer en fælles 
oversigt over det samlede EU-forbrug. I betragtning af at stadig flere lægemidler 
godkendes efter den centrale procedure virker det paradoksalt, at det opfølgende arbejde, 
såsom udarbejdelse af forbrugsstatistikker, overlades til de enkelte medlemslande.  
Bedre PNEC-værdier 
Sammenlignet med pesticider stilles der meget få krav til effektdata for lægemiddelstoffer. 
Udvidelse af testbatteriet er derfor et oplagt diskussionsemne. Jeg argumenterer i 
diskussionen i kapitel 5 for, at testbatteriet udvides ved at inkludere test med Lemna sp.  
Lemna sp. indgår allerede i testbatteriet for herbicider og her diskuteres det nu om dette 
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skal udvides yderligere. I 2001 kom den amerikanske miljøstyrelse således med et forslag 
om, at antallet af test med karplanter skulle udvides. Vervliet-Scheebaum et al. (2006) 
argumenterer for at test med alger og Lemna sp. som regel er tilstrækkeligt til at 
identificere potentiel phytotoksicitet og at det kun er nødvendigt med ekstra 
phytotoksicitetstests for stoffer med særlige virkningsmekanismer. Andre argumenterer 
for, at der skal udvikles guidelines for andre makrofytter og der er følgelig nedsat en 
arbejdsgruppe under SETAC.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Arbejdsgruppen Advisory Group in Aquatic Macrophyte Ecotoxiclogy (AMEG) arbejder 
bl.a. med at udvikle guidelines for test med Myriophyllum spp. (tusindblad) og de har 
desuden udviklet et skema, der kan anvendes til at bestemme, om der er behov for 
yderligere planteforsøg (Arts et al. 2010). Som det fremgår af figur 27 skal man på første 
trin tage stilling til, om der er risiko for eksponering i sediment. Ifølge EMAs guideline 
skal der udføres tests med tangloppen Hyalella sp., børsteormen Lumbriculus sp. eller 
dansemyggelarven Chironomus sp. hvis det undersøgte stof kan forventes at befinde sig i 
sediment.  
Inkludering af Lemna sp. og anvendelse af AMEGs skema vil tilføre 
miljørisikovurderingerne af lægemidler større økologisk relevans, da man hermed udvider 
antallet af phytotoksicitetstests og samtidig udvider testbatteriet for sediment.  
Figur 27 Skema til bestemmelse af hvilke plantetests, der er 
nødvendige. PGR: Plant Growth Regulator. Kilde: Arts et al. 2010. 
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Flere effektdata vil give et bedre fundament for beregning af PNEC. Derudover bør 
usikkerhedsfaktoren vælges ud fra de eksisterende data og ikke som standard sættes til 10. 
Det ses af miljørisikovurderingen af ketoconazol, at usikkerhedsfaktoren spiller en stor 
rolle i den endelige vurdering.  
Er det terrestriske miljø underprioriteret? 
Risikoen for det terrestriske miljø bliver kun vurderet for stoffer med en Koc over 10.000 
og kun, hvis de ikke er umiddelbart nedbrydelige og har vist en potentiel risiko for det 
akvatiske miljø. Resultatet er, at der i ingen af de 46 EPARs, som jeg her har gennemgået, 
har været vurderinger af risikoen for jordmiljøet.  
Der findes generelt få terrestriske effektdata for lægemiddelstoffer, hvilket også viser sig 
ved, at der ikke findes terrestriske data for ketoconazol. Af denne grund har det i 
miljørisikovurderingen været nødvendig at ekstrapolere fra akvatiske effektdata, hvilket 
føjer yderligere usikkerhed til vurderingen.  
På samme vis er vejledningens krav til terrestriske skæbnestudier som nævnt meget 
upræcise. Tilsammen indikerer dette, at risikoen for jordmiljøet af beslutningstagerne anses 
for at være negligerbar.  
I min miljørisikovurdering af ketoconazol er risikobrøken under 1, hvis der tages 
udgangspunkt i den laveste PEC. Tages der udgangspunkt i den højeste, er den lige over 1. 
Ud fra denne vurdering er risikoen for jordmiljøet således minimal i sammenligning med 
risikobrøkerne for sediment og vand. Imidlertid er vurderingen meget usikker, især fordi 
PNEC er ekstrapoleret fra akvatiske data. Således foreligger der ikke data til, at 
diskussionen kan foretages ud fra videnskabelige argumenter. Den ene part kan 
fremkomme med argumenter om, at ressourcerne bør anvendes på vandmiljøet, hvor vi 
ved, at der er en risiko, mens den anden part kan argumentere for, at vi er nødt til at 
fremskaffe data, før vi kan affeje, at der er en risiko for jordmiljøet. Diskussionen bevæger 
sig således ind i risikokommunikationens ’dialog om det usikre’.  
Delkonklusion	  
Miljørisikovurdering af lægemidler har til formål at undersøge miljørisikoen ved det 
enkelte produkt. Det betyder, at den reelle eksponering af miljøet, som mange produkter 
bidrager til, ikke tages i betragtning. Miljørisikovurdering af lægemiddelstoffer kunne 
derfor forbedres, hvis der blev udarbejdet miljøprofiler for de enkelte aktivstoffer.  
Skal man bruge de gældende retningslinjer, er der også flere ting, der kunne forbedres. For 
det første er forbrugsstatistikkerne mangelfulde, hvilket gør det svært for mennesker uden 
for lægemiddelindustrien at udføre miljørisikovurderinger efter retningslinjerne. Dertil 
kunne vejledningen præciseres i forhold til, hvordan man udfører skræddersyede tests, 
testbatteriet bør udvides med flere phytotoksicitets- og sedimenttests og 
usikkerhedsfaktorer bør vælges fra sag til sag på baggrund af de forelagte data. Endelig bør 
det terrestriske miljø have mere bevågenhed.  
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Kapitel	  9:	  Konklusion	  
Formålet med dette speciale har været at undersøge, hvordan miljørisikovurdering af 
lægemidler i EU kan forbedres. Undersøgelsen har taget udgangspunkt i følgende 
problemformulering:  
 
Miljørisikovurdering af lægemidler i EU er et nyt fænomen og det må formodes, at der er plads til 
forbedringer. Det ønskes derfor undersøgt, hvordan retningslinjernes udformning påvirker 
miljørisikovurderingerne samt hvordan vurderingerne anvendes i den regulative proces. Herudfra vil 
det blive vurderet, hvordan miljørisikovurdering af lægemidler til humant brug i EU kan forbedres.  
Det er belyst, hvordan retningslinjernes udformning påvirker miljørisikovurderingerne ved 
at udføre en forsimplet miljørisikovurdering af et modelstof. Denne peger på, at det kan 
være problematisk, at usikkerhedsfaktoren som standard sættes til 10. Derudover viser den, 
at miljørisici i det terrestriske miljø potentielt kan overses. Til gengæld er EMAs 
retningslinjers krav til sedimentvurdering ikke meget anderledes end de krav, der stilles i 
pesticidreguleringen.  
Dertil er det belyst, hvordan vurderingerne anvendes i den regulative proces ved at 
redegøre for sagsgangen i forbindelse med godkendelse af lægemiddelprodukter.  
Godkendelsesproceduren varetages af EU's medlemslande og faciliteres af det europæiske 
lægemiddelagentur, såfremt der ansøges efter den centrale procedure.  
 
Anbefalinger 
Den forsimplede miljørisikovurdering byggede på egne forsøg med P. subcapitata, L. 
minor og naturligt forekommende mykorrhizasvampe samt beregninger af de forventede 
miljøkoncentrationer. Herigennem blev der blotlagt flere områder, hvor en forbedring af 
retningslinjerne var tilrådelig. Det drejer sig især om følgende: 
 
→ Retningslinjerne bør præciseres i forhold til, hvordan firmaerne skal udføre 
skræddersyede tests. 
→ Der skal udvikles modeller, der kan beregne eksponering af vandmiljøet for stoffer, 
hvor det ikke er oplagt at fastsætte en maksimal daglig dosis. 
→ Usikkerhedsfaktorer skal fastsættes ud fra det forhåndenværende datamateriale. 
→ Der bør laves flere terrestriske forsøg, så det kan afklares, om det er fornuftigt, at 
terrestriske forsøg kun skal udføres for stoffer med en Koc over 10.000.  
→ Det bør præciseres, hvordan der skal udføres terrestriske skæbnestudier.  
→ Testbatteriet bør udvides med flere phytotoksicitetstest og med flere forsøg med 
sedimentlevende organismer.  
→ Målte koncentrationer kan være af stor betydning. Det bør derfor være muligt for 
ansøger at opgive MEC og der skal udarbejdes retningslinjer til myndighederne for 
hvordan, de skal vurdere dem.  
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Udover de mere tekniske detaljer kan miljørisikovurdering af lægemidler i EU forbedres 
ved, at miljø i højere grad italesættes i forbindelse med lægemidler. Således viste 
undersøgelsen, at hverken Lægemiddelstyrelsen eller det europæiske lægemiddelagentur 
skriver om miljø på deres hjemmesider. Lukketheden gør det sværere at få adgang til 
information, hvilket betyder, at meget forskning på området er nødsaget til at bygge på 
usikre data. Konkret kan følgende forbedringer anbefales:  
→ Bedre risikokommunikation. Kan fx ske i form af mere uddybende redegørelser i 
EPAR eller ved at oprette et særskilt miljøpunkt på myndighedernes hjemmesider. 
→ Offentliggørelse af samlede europæiske forbrugsstatistikker.  
→ Den uoficielle arbejdsgruppe i SWP skal gøres officiel.  
→ Miljøspørgsmålet skal sikres prioritet i alle medlemslande, fx ved at oprette fora, 
hvor miljøfaglige eksperter fra andre områder mødes med administratorer på 
lægemiddelområdet. 
 
Det nyligt offentliggjorte Q&A dokument viser, at arbejdet med præcisering af 
retningslinjerne allerede er i gang. Det må derfor formodes, at flere af forslagene til 
tekniske forbedringer på et eller andet tidspunkt bliver taget op på officielt niveau. 
Derimod er det mere usikkert, om de reguleringsorienterede anbefalinger kommer til at se 
dagens lys. Hvorvidt de bliver til virkelighed, er et spørgsmål om, hvad der er på den 
politiske dagsorden. I øjeblikket er der ikke meget, der tyder på, at lægemidlers potentielle 
miljørisko bliver den næste varme kartoffel.   
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Forkortelser	  	  
 
AMEG: Advisory Group in Aquatic Macrophyte Ecotoxiclogy. Arbejdsgruppe under 
SETAC. 
ATC: Anatomical Therapeutical Chemical Classification System. WHO’s 
klassificeringssystem for lægemiddelstoffer. 
BCF: BioConcentration Factor. Udtryk for den andel af et stof, der bioakkumuleres i fisk. 
CHMP: Committee for Medicinal Products for Human Use. Udvalg i det europæiske 
lægemiddelagentur, der står for godkendelser af lægemidler til human brug. 
CTD: Common Technical Dossier. Dossier der skal indsendes i forbindelse med ansøgning 
om godkendelse af lægemidler.  
DDD: Defineret daglig dosis.  
DJF: Det Jordbrugsvidenskabelige Fakultet. 
Dow: Svarer til Kow for ioniserbare stoffer. Benævnes også blot logD. 
ECx: Effect Concentration. Den koncentration der har x % effekt. Eksempelvis er der 50 % 
effekt ved en EC50.  
EFSA: European Food and Safety Authority. Den europæiske fødevaresikkerhedsautoritet. 
Faciliterer den europæiske godkendelsesproces af aktivstoffer i pesticider.  
EMA: European Medicines Agency, tidligere European Medicines Evaluation Agency, 
EMEA. Det europæiske lægemiddelagentur.  
EPAR: European Public Assessment Report. Vurderingsrapporter af lægemidler udarbejdet 
af det europæiske lægemiddelagentur. Er offentligt tilgængelige på agenturets hjemmeside.  
ICH: The International Conference on Harmonization. Udarbejder standarder indenfor 
lægemiddelindustrien, der er gældende i EU, USA og Japan.  
ISO: International Organization for Standardization. Udarbejder bl.a. retningslinjer for 
økotoksicitetstests.  
Kd: Distributionskoefficient. Fordelingskoefficient mellem vand og jord.  
KH: Henry’s law constant. Beskriver et stofs fordeling mellem vand og gas.  
Koc: Kulstofnormaliserede sorptionskoefficient. Beskriver stoffets affinitet for 
jordpartikler. 
Kow: Vand-oktanol fordelingskoefficient. Beskriver stoffets hydrofobicitet.  
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LCx: Lethal Concentration. Den koncentration, der resulterer i, at x % af testorganismerne 
dør. Ex er 20 % døde ved en LC20.   
LMST: Lægemiddelstyrelsen. 
LOEC: Lowest Observed Effect Concentration. Den laveste koncentration hvor der er 
observeret effekter.  
MEC: Measured Environmental Concentration. Den koncentration af et stof der måles i 
miljøet. 
MST: Miljøstyrelsen. 
NOEC: No Observed Effect Concentration. Den højeste koncentration, hvor der ikke er 
observeret effekter.  
OECD: Organisation for Economic Co-operation and Development. Udarbejder bl.a. 
retningslinjer for økotoksicitetstests. 
PBT-stoffer: Persistente, bioakkumulerbare og toksiske stoffer.  
PEC: Predicted Environmental Concentration. Den koncentration af et stof, der forventes 
at være i miljøet på baggrund af beregninger eller modelleringer.  
PNEC: Predicted No Effect Concentration. Den koncentration der fremkommer ved at 
dividere den laveste effektkoncentration med en usikkerhedsfaktor.  
POP-stoffer: Persistent Organic Pollutants. Meget persistente stoffer.  
RMS: Rapporteur Member State. Det land der er sagsbehandler, når der ansøges om 
godkendelse af lægemidler eller pesticider efter en fælleseuropæisk procedure. 
RQ: Risk Quotient. Risikobrøk, udtrykker forholdet mellem PEC og PNEC.  
SECIS: The Swedish Environmental Classification and Information System for 
pharmaceuticals. Svensk system, hvor lægemiddelfirmaer frivilligt laver 
miljørisikovurderinger, hvor resultaterne efterfølgende offenliggøres.  
SETAC: The Society of Environmental Toxicology and Chemistry. Videnskabeligt 
selskab, der bl.a. beskæftiger sig med økotoksikologi.  
SWP: Safety Working Party. Arbejdsgruppe under CHMP.  
TGD: Technical Guidance Document. Dokument udarbejdet af Kommissionen til at 
understøtte risikovurderinger af miljøfremmede stoffer.  
U.S. EPA: U.S. Environmental Protection Agency. Den amerikanske miljøstyrelse. 
vPvB-stoffer: Meget persistente og meget bioakkumulerbare stoffer. 
WHO: World Health Organization. Koordinerer sundhedsmyndigheder under FN.  
